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O aumento da presença vestigial de antibióticos nas origens de água utilizadas para
produção de água para consumo humano e na própria água para consumo tem sido alvo
de diversos estudos e merecido especial atenção por parte da comunidade científica.
A sua presença em meios hídricos pode dever-se a um aumento do consumo de medi-
camentos, de descargas de águas industriais farmacêuticas, um inadequado destino final
de antibióticos fora de validade, mas resulta, essencialmente, das reduzidas eficiências
das Estações de Tratamento de Águas Residuais na eliminação destes compostos com
características persistentes e de elevada solubilidade na água.
Apesar da sua deteção na água, estudos indicam que os antibióticos, nas concentra-
ções em que são detetados, parecem não apresentar risco para os organismos aquáticos,
nem para a saúde humana através do consumo de água. Apesar disso, alguns compostos
apresentam-se mais tóxicos que outros sendo necessários mais estudos para se poder
confirmar a inocuidade da presença destes compostos em meios hídricos.
A constante deteção de antibióticos nas águas de consumo sugere que os sistemas
de tratamento comummente utilizados nas Estações de Tratamento de Águas não remo-
vem de forma eficaz estes compostos. Neste contexto, torna-se relevante a avaliação dos
sistemas de tratamento por forma a permitir a remoção dos mesmos.
A presente dissertação teve como objetivo contribuir para a otimização dos sistemas de
tratamento para consumo no que respeita à remoção de compostos farmacêuticos, nome-
adamente os antibióticos. Para tal, foram estudados três antibióticos de classes diferentes:
Eritromicina, Ciprofloxacina e Sulfametoxazol.
De uma maneira geral, os processos que obtiveram eficiências mais elevadas na remo-
ção dos antibióticos selecionados foram o carvão ativado, os processos de separação por
membranas e os processos avançados de oxidação.





The increased presence of antibiotics’ trace concentration in water sources used for
the production of water for human consumption and also in drinking water has been the
subject of several studies and deserved special attention by the scientific community.
Their presence in water resources may be due to increased consumption of medicines,
discharges of pharmaceutical industrial waters or inadequate final destination of out-of-
date antibiotics. However the mainly reason is the Wastewater Treatment Plants’ reduced
efficiencies while removing compounds with persistent and high solubility characteristics
in water.
Despite their detection in water, studies indicate that antibiotics at concentrations
which they are detected, appear to present no risk to aquatic organisms, nor to human
health through water consumption. Nevertheless, some compounds are more toxic than
others, and further studies are needed to confirm the safety of the presence of these
compounds in water envirnomental.
The constant detection of antibiotics in drinking water suggests that the treatment
systems commonly used in Water Treatment Plants do not effectively remove these com-
pounds. In this context, it becomes relevant to evaluate the treatment systems in order to
allow their removal.
The objective of this dissertation was to contribute to the optimization of treatment
systems related to human consumption, in the removal of pharmaceutical compounds,
particularly antibiotics. For this, three antibiotics of different classes were studied: Ery-
thromycin, Ciprofloxacin and Sulfamethoxazole.
In general, the processes that obtained the highest efficiencies in the removal of se-
lected antibiotics were activated carbon, membrane separation processes and advanced
oxidation processes.
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Nas últimas décadas, a presença de compostos farmacêuticos nas origens de água uti-
lizadas para produção de água para consumo humano tem merecido especial atenção
da comunidade científica, em todo o mundo, a qual tem sido objeto de investigação de
diversos estudos. A sua presença, em concentrações vestigiais, não está completamente
comprovada de ser inócua para a saúde humana.
Os compostos farmacêuticos são propositadamente concebidos e administrados para
melhorar a qualidade de vida e aumentar a esperança de vida, tanto de humanos como
de animais (Wen et al., 2014), sendo, em contrapartida, considerados atualmente, como
uma classe de contaminantes ambientais de elevada preocupação devido ao seu potencial
efeito tóxico em organismos non target (Leung et al., 2013).
Compostos como os antibióticos, hormonas, anestésicos, anti-inflamatórios, antiepilé-
ticos, entre outros, têm sido detetados em águas residuais domésticas, águas superficiais,
águas subterrâneas e por vezes, na água potável em diversos países. Apesar de se encon-
trarem, no meio hídrico, em baixas concentrações (µg/L e ng/L), estes compostos são já
denominados de compostos emergentes, e a possibilidade de poderem constituir risco
para os organismos aquáticos e para a saúde humana é uma preocupação (Monteiro Bo-
xall, 2010; Kümmerer, 2009c). Esta problemática tem sido alvo de um crescente interesse




Figura 1.1: Publicações entre os anos 2000 e 2010 (Adaptado de Fatta-Kassinos et al., 2010)
O progressivo aumento da preocupação com esta temática levou à necessidade de uti-
lização de tecnologia avançada que com técnicas analíticas contribuíram na identificação
e quantificação de um vasto número de compostos farmacêuticos em águas superficiais,
águas residuais e águas de consumo (Pereira et al., 2015).
Atualmente, o número de compostos farmacêuticos detetados no ambiente é vasto.
A figura 1.2 apresenta os dados analisados por Santos et al. (2010) em 134 artigos, pu-
blicados entre 1997 e 2009, no qual se pode observar a percentagem relativa das classes
terapêuticas detetadas no ambiente. Os antibióticos constituem uma das classes mais
comummente encontradas no ambiente.
Antibióticos
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Figura 1.2: Classes terapêuticas detetadas no ambiente, expresso em percentagem relativa (Adap-
tado de Santos et al, 2010) )
No final da década de 70 realizaram-se as primeiras pesquisas sobre a presença de
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compostos farmacêuticos no ambiente. Nos Estados Unidos, Garrison e seus colabora-
dores conduziram o primeiro estudo onde foi detetada a presença de ácido clofíbrico
(metabolito dos antidislipidémicos clofibrato e etofibrato), em efluentes de Estações de
Tratamento de Águas Residuais (ETAR), em concentrações até 2 µg/L. Mais tarde Hignite
e Azarnoff detetaram concentrações até 10 µg/L de ácido clofíbrico e 95.62 µg/L de ácido
salicílico no efluente da mesma ETAR (Melo et al., 2009).
Um dos primeiros estudos a reportar a presença de um fármaco nas águas de consumo
foi publicado em 1993. Heberer detetou a presença de ácido clofíbrico, na água da torneira
em Berlim em elevadas concentrações (>165 ng/L), revelando a alarmante possibilidade
da ingestão dos produtos farmacêuticos, pelos seres humanos, através do consumo de
água potável (Huerta-Fontela et al., 2011).
Por se desconhecerem os efeitos que podem advir da presença de antibióticos na água
potável, nomeadamente o potencial risco para a saúde da população associado ao efeito,
a longo prazo, da ingestão destes compostos, como também dos compostos resultantes da
reação entre os vários compostos, este é considerado como um importante problema de
saúde pública.
1.2 Relevância do estudo
A água é um bem essencial à sustentação da vida e, por essa razão, um abastecimento
de água seguro, adequado e acessível deve estar disponível para todos. Porém, devido
às diferentes pressões aplicadas aos recursos hídricos, o problema da disponibilidade e
qualidade de água constitui uma das questões fundamentais do século XXI (Gaffney et
al., 2015).
Recentemente, uma das questões relativas à qualidade da água potável refere-se à pre-
sença de vários contaminantes, compreendendo compostos disruptores endócrinos (EDC),
produtos de higiene pessoal (PCP) e compostos farmacêuticos, nos quais se incluem os
antibióticos.
Apesar dos antibióticos serem produzidos na natureza por microrganismos, como
bactérias e fungos (antibióticos naturais), a maioria destes compostos encontrados no am-
biente são substâncias químicas produzidas pelo Homem (antibióticos sintéticos). Estes
compostos farmacêuticos utilizados em medicina humana não são absorvidos pelo orga-
nismo, na sua totalidade. Após administrado, parte do composto é degradado e absorvido
pelo organismo, ocorrendo a sua função farmacológica, a outra parte é excretada sem
transformações ou na forma de metabolito através de fezes ou urina (Bound et al., 2006).
A presença dos antibióticos, tal como a generalidade dos compostos farmacêuticos,
nas origens de água, resulta principalmente de uma baixa eficiência dos sistemas de
tratamento das Estações de Tratamento de Águas Residuais , sendo esta considerada a
principal via de entrada no ambiente (Li et al., 2014). Segundo Ternes (1998) e Santos et al.
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(2009) as taxas de remoção destes compostos nos sistemas de tratamento convencionais
instalados numa ETAR são muitas vezes baixas e podem variar muito (entre 0% e 90%)
quando se consideram compostos farmacêuticos distintos e / ou diferentes ETAR. Além
disso, características como a sua elevada solubilidade em água e, muitas vezes, baixa
degradação, podem contribuir para a sua não remoção em ETAR (Grujić et al.,2009). Os
fármacos não removidos nas ETAR são encaminhados, no efluente tratado, para albufeiras,
rios, estuários, e poderão, eventualmente, atingir águas subterrâneas e águas utilizadas
para produção de água para consumo.
A maioria das pessoas opta por desfazer-se dos medicamentos fora de prazo eliminando-
os através da rede de saneamento ou depositando-os nos contentores de resíduos sólidos
indiferenciados, acabando por constituir uma via de contaminação importante (Jones
et al., 2001). Outras vias possíveis são a sua utilização a nível veterinário, na aquacul-
tura, a lixiviação de terras fertilizadas e, ainda, as descargas provenientes das indústrias
(Boxall et al., 2012; Pal et al., 2010). A figura 1.3 mostra as possíveis vias de entrada e
contaminação dos compostos farmacêuticos no ambiente.
Compostos farmacêuticos









Aterro sanitário Águas superficiais
Solo ETA
Águas subterrâneas Consumo Humano
Solo
Águas subterrâneas
Figura 1.3: Possíveis vias de entrada e contaminação dos compostos farmacêuticos no ambiente
(Adaptado de Santos et al., 2010 e Moreno-Bondi et al., 2009)
Tendo em consideração que os compostos farmacêuticos são desenvolvidos com o
objetivo de afetar intencionalmente as funções bioquímicas em seres humanos e animais,
possíveis riscos de exposição para a saúde humana são motivo de preocupação na comu-
nidade científica e na população em geral, especialmente o caso de países que dependem
fortemente das águas superficiais como origem de água potável (Houtman et al., 2014).
Além disso, os produtos farmacêuticos utilizados em medicina veterinária são excretados
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no solo ou diretamente nas águas superficiais sem passar por uma ETAR, tornando seu
controlo e seguimento muito mais desafiadores (Rivera-Utrilla et al., 2013).
Uma das grandes questões atuais relacionadas com a utilização excessiva ou inade-
quada de antibióticos em humanos e animais é o aceleramento do aparecimento e propa-
gação das bactérias resistentes aos antibióticos. A contínua introdução destes compostos
no meio ambiente em níveis vestigiais podem causar resistência a populações de bactérias
e consequentemente tornar ineficazes alguns tratamentos de doenças.
1.3 Objetivos
Esta dissertação tem como objetivo a contribuição para o estudo da otimização dos sis-
temas de tratamento de água para consumo no que respeita à remoção de compostos
farmacêuticos, nomeadamente os antibióticos. É também objetivo analisar a qualidade
das origens de água utilizadas para produção de água para consumo humano, nomea-
damente através do efeito que alguns antibióticos, não removidos pelas ETAR, poderão
ter nos organismos aquáticos, assim como na saúde humana através da ingestão de água
potável ou pelo aumento da resistência das bactérias aos antibióticos.
Em particular, pretende-se analisar três antibióticos de classes diferentes, avaliar a re-
moção destes compostos face aos diferentes sistemas de tratamento de águas e finalmente
propor sistemas de tratamento mais adequados à sua remoção em estações de tratamento
de águas (ETA).
1.4 Organização da dissertação
A dissertação encontra-se organizada em quatro capítulos. Para além deste capítulo in-
trodutório, que contempla enquadramento geral, relevância do estudo e objetivos, os
restantes podem ser resumidos do seguinte modo:
Capítulo 2 - Revisão Bibliográfica. É realizado um levantamento bibliográfico dos
temas explorados para a realização da dissertação, relativamente à presença dos antibió-
ticos em meios hídricos, as suas características na água, os seus efeitos tóxicos tanto em
organismos aquáticos presentes nas origens de água, como na saúde humana através do
consumo de água. São reconhecidos os sistemas de remoção da água, bem como as suas
eficiências de remoção.
Capítulo 3 – Antibióticos Selecionados. São apresentados os antibióticos analisados:
Eritromicina, Ciprofloxacina e Sulfametoxazol. É realizada uma pesquisa e apresentam-se
as suas características, consumo, efeitos ecotoxicológicos e eficiências de remoção da água
associadas a diferentes sistemas de tratamento.
Capítulo 4 – Discussão e Conclusão. São retiradas conclusões face à informação ob-














A palavra antibiótico começou por ser definida classicamente como um “composto for-
mado por um microrganismo que inibe ou elimina o crescimento de outros microrganis-
mos, tal como bactérias, fungos ou protozoários” (Kümmerer, 2009a). Todavia, ao longo
dos anos, esta definição foi sofrendo alterações. Hoje em dia, é classificado como uma subs-
tância química natural ou sintética que apresenta atividade antibacteriana, antifúngica e
antiparasitária.
A sua descoberta, por cientistas como Paul Ehrliche e Alexander Fleming, foi conside-
rada o maior marco médico e científico do século XX, resultando na redução significativa
das taxas de mortalidade e morbidade de doenças infeciosas socialmente e epidemiolo-
gicamente importantes, como tuberculose, sífilis, pneumonia, gonorreia e doenças trans-
missíveis da infância (Carvalho & Santos, 2016).
Os antibióticos podem ser agrupados pela sua estrutura química ou pelo seu mecanis-
mo/modo de ação (MOA) (Kümmerer, 2009a). Segundo a sua estrutura química, podem
agrupar-se em diferentes classes, tais como beta-lactâmicos, tetraciclinas, macrólidos,
quinolonas, sulfonamidas, entre outros. Porém, dentro da mesma classe de antibióticos,
mudanças muito pequenas na sua estrutura química podem influenciar a solubilidade
e polaridade o que em certa medida irá manipular o seu destino ambiental (Kümmerer,
2009c). Na tabela 2.1 encontram-se as principais classes de antibióticos.
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Tabela 2.1: Principais classes de antibióticos (Välitalo et al., 2017)




















Devido à sua complexidade, os antibióticos podem apresentar diferentes funcionali-
dades na mesma molécula. Deste modo, diferentes valores de pH podem tornar os anti-
bióticos neutros, catiónicos, aniónicos ou zwitteriónicos, podendo, por essa razão, sofrer
alterações nas suas propriedades físico-químicas e biológicas (Kümmerer, 2009a). Este
grupo de compostos farmacêuticos têm a capacidade de afetar as células procarióticas
através de vários mecanismos de ação distintos, incluindo a inibição da síntese da parede
celular, a inibição da síntese proteica ou a inibição da síntese do ácido nucleico (ADN /
ARN). Os antibióticos são utilizados no tratamento de infeção bacteriana em seres huma-
nos e alguns animais e são assim desenvolvidos para evitar ou limitar os efeitos sobre as
células destes seres.
Nas últimas décadas, foi observado um aumento exponencial da produção e consumo
de antibióticos a par com o desenvolvimento da sociedade. Segundo Van Boeckel et al.
(2014), entre os anos 2000 e 2010, o consumo de antibióticos em 71 países aumentou
cerca de 36% (de 54 083 964 813 unidades em 2000 para 73 620 748 816 unidades em
2010). O relatório “Estatística do Medicamento e produtos de saúde, 2014” elaborado
pelo Infarmed, o qual é responsável pela monitorização do consumo de medicamentos
em Portugal, indica que 72 093 221 unidades de antibióticos foram vendidas em 2014.
Também Portugal faz parte do projeto internacional “Vigilância Europeia do Consumo
de Antimicrobianos” (ECDC, 2014). Este Projeto é coordenado pela universidade da
Antuérpia, abrange 30 países, dos quais 28 são estados membros da europa. O último
relatório publicado em 2014, compreende informação sobre o consumo de antibióticos
entre 2008 e 2012. A tabela 2.2 apresenta o consumo total de antibióticos na Europa entre
os anos 2008 e 2012, com valores expressos em dose diária recomendada (DDD) por 1000
habitantes e por dia (ECDC, 2014).
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Tabela 2.2: Quantidade total de antibióticos consumidos na Europa em 2008-2012 (valores ex-
pressos em dose diária recomendada (DDD) por 1000 habitantes e por dia) (Adaptado de ECDC,
2014)
País 2008 2009 2010 2011 2012 Média
Holanda 11,2 11,4 11,2 11,4 11,3 11,3
Estónia 11,9 11,1 11,1 12,1 11,6 11,6
Letónia 11,4 10,9 11,8 12,8 13,1 12,0
Hungria 15,2 16,0 15,7 14,7 13,8 15,1
Áustria 15,1 15,9 15,0 14,5 13,9 14,9
Suécia 14,6 13,9 14,2 14,3 14,1 14,2
Eslovénia 15,0 14,4 14,4 14,4 14,3 14,5
Alemanha 14,5 14,9 14,5 14,1 14,9 14,6
Lituania 25,1 19,5 17,7 19,0 16,2 19,5
Dinamarca 16,0 16,0 16,5 17,4 16,4 16,5
Noruega 15,5 15,2 15,8 16,5 16,9 16,0
República Checa 17,4 18,4 17,9 18,5 17,5 18,0
Bulgária 20,6 18,6 18,2 19,5 18,5 19,1
Finlandia 18,3 18,0 18,5 20,1 19,5 18,9
Polónia 20,7 23,6 21,0 21,9 19,8 21,4
Reino Unido 16,9 17,3 18,7 18,8 20,1 18,4
Espanha 19,7 19,7 20,3 20,9 20,9 20,3
Europa 21,0 20,9 20,9 21,5 21,5 21,2
Islândia 20,6 19,4 22,3 22,3 22,1 21,3
Malta 20,0 21,6 21,3 23,4 22,5 21,8
Portugal 22,6 22,9 22,4 23,2 22,7 22,8
Irlanda 22,4 20,8 20,3 22,6 23,0 21,8
Itália 28,5 28,7 27,3 28,2 27,6 28,1
Luxemburgo 27,1 28,2 28,6 27,6 27,9 27,9
França 28,0 29,6 28,2 28,7 29,7 28,8
Chipre 32,8 34,4 31,0 32,0 29,7 32,0
Bélgica 27,7 27,5 28,4 29,0 29,8 28,5
Roménia - 10,2 - 30,9 30,4 -
Grécia 45,2 38,6 39,4 35,1 31,9 38,0
Os países do sul da Europa apresentam um maior consumo de antibióticos em com-
paração aos países do Norte de Europa (tabela 2.2). O consumo médio de antibióticos
em Portugal (22,8 DDD/1000 habitantes/dia) está acima do valor médio Europeu (21,2
DDD/1000 habitantes/dia), sendo apenas ultrapassado pela Itália, Luxemburgo, França,
Chipre, Bélgica e Grécia.
No mesmo estudo foram também analisadas as classes de antibióticos mais consumi-
dos na Europa no decorrer do ano de 2012. Na figura 2.1 são apresentados os valores
expressos em dose diária recomendada (DDD) por 1000 habitantes e por dia para cada
país participante no estudo (ECDC, 2014).
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Figura 2.1: Classes de antibióticos mais consumidas na Europa em 2012 (valores expressos em
dose diária recomendada (DDD) por 1000 habitantes e por dia) (Adaptado de ECDC, 2014)
De acordo com a figura 2.1, as penicilinas são a classe de antibióticos mais consu-
mida na europa. No caso de Portugal, para além das penicilinas (Beta-lactâmicos) (12,4
DDD/1000 habitantes/dia), os macrólidos (3,2 DDD/1000 habitantes/dia) e as quinolo-
nas (2,5 DDD/1000 habitantes/dia) são também muito consumidos.
De acordo com o Infarmed (2014) os antibióticos mais vendidos e consumidos em Por-
tugal são a ciprofloxacina (fluoroquinolona), a azitromicina (macrólido), a claritromicina
(macrólido), e a levofloxacina (fluorquinolona).
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2.2 Antibióticos no meio hídrico
Conforme referido anteriormente, a segurança da água constitui, atualmente, uma das
questões globais mais urgentes, a par com o crescimento exponencial da população hu-
mana e consequente procura pelos escassos recursos hídricos. Desta forma, a presença
de antibióticos nos recursos de água em concentrações vestigiais encontra-se entre as
principais preocupações dos investigadores (Kolpin et al., 2002; Välitalo et al., 2017).
Os antibióticos, inventados há quase 90 anos, revolucionaram a medicina humana.
Hoje em dia, desempenham um papel crucial na gestão de doenças infeciosas e são con-
sumidos extensivamente em medicina humana, veterinária e na aquacultura. Além das
aplicações terapêuticas, os antibióticos são utilizados, por exemplo, para promover o cres-
cimento de bovinos, porcos e aves de capoeira (Kümmerer, 2009c; Välitalo et al., 2017). O
seu uso como promotores de crescimento foi proibido na União Europeia em 2006, como
medida para reduzir potenciais riscos ambientais e humanos. Contudo, são ainda usados
em algumas partes do mundo, como a China, Índia e Estados Unidos (Milić et al., 2013).
Devido ao seu elevado consumo e com os avanços no desenvolvimento de instru-
mentos e técnicas analíticas, desde a última metade da década de 1980, permitiu-se a
determinação de concentrações vestigiais de diferentes compostos farmacêuticos e seus
metabolitos, em vários ecossistemas hídricos, como águas residuais, rios, lagos e águas
subterrâneas nos países europeus, nos EUA e nos países asiáticos, incluindo o Japão (Küm-
merer, 2009a; Kolpin et al., 2002).
O facto de os antibióticos serem originalmente produzidos no ambiente, torna difícil
assumir uma linha temporal de quando começaram a ser detetados em águas superficiais,
no entanto, segundo Padhye et al. (2014), a sua deteção está diretamente relacionada com
a localização dos pontos de descarga das ETAR e/ou variações das estações do ano.
Entre 1999 e 2000, Kolpin et al. (2002) detetaram várias classes de antibióticos em
diferentes amostras de água de origem superficial (rios) provenientes de 30 estados dos
Estados Unidos da América. Entre eles, identificaram-se tetraciclinas (oxitetraciclina,
tetraciclina e clorotetraciclina), sulfonamidas (sulfadimetoxina, sulfametazina, sulfame-
toxazol), macrolídeos (roxitromicina, claritromicina), fluoroquinolonas (ciprofloxacina,
norfloxacina), lincomicina, trimetoprim e tilosina. Foram determinadas concentrações
máximas tão altas quanto 1,9 µg/L para o antibiótico sulfametoxazol, e os compostos
trimetoprim e eritromicina-H2O (metabolito da eritromicina) apresentaram as maiores
frequências de deteção, respetivamente 27,4% e 21,5%.
Também nos Estados Unidos, Yang & Carlson (2004) detetaram concentrações signifi-
cativas de tetraciclinas e sulfonamidas num rio no Colorado.
Hirsch et al. (1999) conduziram um estudo sobre a presença de alguns antibióticos
importantes pertencentes às classes das tetraciclinas, penicilinas, sulfonamidas e macró-
lidos, nos efluentes de ETAR, em águas de superfície e águas subterrâneas na Alemanha
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(tabela 2.3).
Tabela 2.3: Concentrações médias e máximas de antibióticos detetadas em diferentes amostras de
água (Adaptado de Hirsch et al., 1999)




















Claritromicina 0,24 n.d 0,26 n.d n.d n.d
Eritromicina-H2O 6,0 2,5 1,7 0,15 n.d n.d
Roxitromicina 1,0 0,68 0,56 n.d n.d n.d
Sulfametoxazol 2,0 0,40 0,48 0,03 0,47 n.d
Trimetoprim 0,66 0,32 0,2 n.d n.d n.d
Sulfametazina n.d n.d n.d n.d 0,16 n.d
Dos 18 antibióticos analisados, apenas 5 foram detetados com alguma frequência
nos efluentes de ETAR e águas superficiais. A concentração máxima nos efluentes de
ETAR foi atingida pelo produto de degradação da eritromicina, com um valor de 6 µg/L
e uma concentração média de 2,5 µg/L. Os antibióticos roxitromicina, sulfametoxazol,
trimetoprim e claritromicina apresentaram todos valores médios inferiores a 1 µg/L.
Devido ao elevado caudal de descarga do efluente proveniente de ETAR nos rios, é
natural que os antibióticos sejam também encontrados em águas superficiais (Hirsch. et
al., 1999). Este facto revela ainda que, apesar de em menores concentrações nas águas
superficiais, os compostos farmacêuticos são persistentes e não são facilmente degradáveis
no meio hídrico.
No mesmo estudo foram recolhidas várias amostras de água subterrânea em locais
com presumível atividade agrícola, explorações de gado e campos com irrigação de águas
residuais tratadas. De acordo com os resultados apresentados na tabela 2.3 as amostras
de água demonstraram baixa contaminação, no entanto, em 4 das 8 amostras, resíduos
de sulfonamidas foram quantificados. Uma amostra de água subterrânea próxima à área
de irrigação exibiu uma concentração de sulfametoxazol de 0,47 µg/L. A concentração
de sulfametazina de 0,16 µg/L corresponde a uma amostra proveniente de uma área
agrícola, provavelmente de aplicações veterinárias, já que este antibiótico não é usado em
humanos (Hirsch. et al., 1999).
Grujić et al. (2009) recolheram diversas amostras de água dos rios Danúbio, Sava e Ta-
mis, e do lago Ocaga, na Sérvia. Foram também recolhidas amostras de águas subterrâneas
em diferentes locais de Belgrado e duas amostras de águas residuais. É importante referir
que as cidades de onde foram recolhidas as amostras de água superficial não possuem
estações de tratamento de águas residuais.
Neste estudo, foram analisados 19 compostos farmacêuticos, entre os quais, os anti-
bióticos ampicilina, amoxicilina cefalexina, sulfametoxazol, trimetoprim, eritromicina,
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azitromicina e doxiciclina. A tabela 2.4 apresenta as concentrações de dois dos antibióti-
cos analisados das amostras recolhidas nos rios, águas subterrâneas e residuais.
Tabela 2.4: Concentrações dos antibióticos detetados nas amostras de água (Grujić et al., 2009)
Concentração (ng/L)
Amostra Trimetoprim Azitromicina
Rio Danúbio 25 55
Rio Sava - -
Rio Tamis 24 36
Lago Ocaga 174 81
Água subterrânea 100 25 - 140
Água residual - 150
O antibiótico azitromicina (classe dos macrólidos) foi detetado em 23% das amostras
analisadas sendo considerado o mais problemático devido ao seu potencial para induzir
resistência bacteriana. As concentrações variaram entre os 25 e os 140 ng/L e segundo
o autor as concentrações são mais elevadas que as detetadas em águas superficiais em
Espanha (até 20 ng/L) e nos EUA (até 77 ng/L).
O trimetoprim é geralmente combinado com o sulfametoxazol, constituindo um fár-
maco utilizado como antibiótico, denominado cotrimoxazol. Embora o sulfametoxazol
não tenha sido detetado em nenhuma amostra de água analisada, o trimetoprim foi encon-
trado em 15% das amostras de água superficial e subterrânea, na faixa de concentração
de 24-174 ng/L, apresentando também valores superiores aos reportados em Espanha,
Reino Unido e Coreia do Sul.
As concentrações de antibióticos detetadas podem dever-se à falta de legislação e de
normas da região. Além disso, pode também ser uma consequência da realidade local
relativa à falta ou pouca eficiência dos sistemas de tratamento de águas residuais e o facto
das águas residuais municipais terem contribuição de águas residuais industriais (Grujić
et al., 2009).
Lindsey et al. (2001) examinaram, igualmente, amostras de água subterrânea proveni-
entes de vários locais dos E.U.A. O estudo pretendeu detetar a presença de antibióticos,
nomeadamente as classes tetraciclina e sulfonamida, e das seis amostras de água subter-
rânea testadas, apenas uma revelou sulfametoxazol (0,22 µg/L). A deteção de antibióticos
em águas subterrâneas levanta a preocupação do consumo direto destes compostos, uma
vez que muitas vezes estas águas são consumidas com pouco ou nenhum tratamento.
No estudo realizado por Ye & Weinberg (2004) que teve como objetivo a determinação
da ocorrência de antibióticos nas origens de água de diversas ETA, na Carolina do Norte,
nos EUA, foram detetados, entre outros compostos, a ciprofloxacina, com concentrações
que variaram entre os 8,3 e os 70 ng/L. O sulfametoxazol foi detetado com concentrações
entre os 20 e os 60 ng/L, e o trimetoprim e a eritromicina em concentrações abaixo dos
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20 ng/L. O facto da ciprofloxacina ser maioritariamente utilizada em medicina humana,
parece indicar a importância e o impacto que as descargas das ETAR têm nas origens de
água para consumo (Ye & Weinberg, 2004).
Leung et al. (2013) e Houtman et al. (2014) realizaram estudos semelhantes no que
diz respeito à água para consumo. Ambos os estudos tiveram como objetivo investigar a
ocorrência de compostos farmacêuticos na água potável e assim poder avaliar possíveis
riscos para a saúde humana perante uma exposição contínua. As concentrações médias
dos compostos farmacêuticos individuais detetados nas águas potáveis com origem no rio














Figura 2.2: Concentrações médias dos compostos farmacêuticos detetados na água potável prove-
niente do rio Reno (Houtman et al., 2014)
Os dados da figura 2.2 demonstram que, entre outros compostos farmacêuticos, os
antibióticos tiamulina (6,2 ± 14,6 ng/L) e trimetoprim (5,1 ± 11,8 ng/L) apresentaram as
concentrações médias mais elevadas na água para consumo, seguindo-se o sulfametoxazol
(1,8 ± 3 ng/L).
No estudo realizado por Leung et al. (2013) na China, foram detetados na água da
torneira, 11 antibióticos usados em medicina humana e veterinária (figura 2.3). Cerca
de 80 % das amostras recolhidas, correspondiam a água proveniente de sistemas de
tratamento constituídos por coagulação/floculação, sedimentação, filtração e desinfeção,
dos quais apenas o cloro, utilizado na desinfeção, reage seletivamente com produtos
farmacêuticos que possuem ligações ricas em eletrões, como sulfonamidas e produtos
farmacêuticos fenólicos.
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Figura 2.3: Concentrações médias dos 17 compostos farmacêuticos detetados na água da torneira,
na China (Leung et al., 2013)
Entre os antibióticos usados na medicina humana, foram detetados três macrólidos
(claritromicina, 6,7 - 11,9 ng/L; roxitromicina, 2,8 - 15,1 ng/L; azitromicina, 7,1 - 11,7
ng/L) e o sulfametoxazol (8,0 - 21,3 ng/L) em 7,1 - 8,8 % das amostras.
Os dois medicamentos veterinários mais prevalentes - dimetridazol (média-máxima,
6,9 - 14,7 ng/L, frequência de deteção, 20 %) e metronidazol (1,8 - 19,3 ng/L; 40 %) não
foram detetados em mais nenhuma água potável do mundo, além deste estudo reportado
na província de Jiangsu. Os dois compostos têm um uso restrito em muitos países desen-
volvidos devido ao seu poder carcinogénico em mamíferos. Países como Estados Unidos,
Canadá e Austrália limitam o uso de dimetridazol em animais e a União Europeia (UE)
proibiu a administração veterinária de ambos os compostos. Em contraste, o seu uso é
autorizado para terapia em animais produtores de alimentos na China, embora os níveis
de resíduos detetáveis em produtos alimentares sejam proibidos.
Os autores sugerem que a água da torneira constitui uma via adicional de exposição da
população chinesa a compostos farmacêuticos que se encontram proibidos em já muitos
países no mundo, aumentando o potencial risco para a saúde humana.
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2.2.1 Antibióticos em Portugal
O estudo efetuado por Madureira et al. (2010) no rio Douro (figura 2.4), teve por objetivo
averiguar a presença de compostos farmacêuticos no seu estuário. Procurando incluir
classes de fármacos com diferentes propriedades físico-químicas, bem como diferentes
comportamentos e persistência no ambiente, os autores investigaram os seguintes com-
postos: trimetoprim (TMP), propranolol (PHO), sulfametoxazol (SMX), carbamazepina

























Figura 2.4: Localização dos locais de amostragem no estuário do rio Douro (Madureira et al., 2010)
A distribuição espacial dos compostos farmacêuticos ao longo do estuário do rio Douro
sugere uma tendência geral para concentrações mais elevadas no trecho inferior, o que
pode ser explicado pela localização de duas das maiores ETAR (Sobreiras e Freixo) na área.
Uma vez mais é demonstrado que as estações de tratamento de águas residuais têm um
papel fundamental na presença de fármacos, através de descargas dos seus efluentes nas
águas superficiais. As concentrações reportadas de sulfametoxazol (SMX), nos diferentes
locais, são apresentadas na figura 2.5.
Os antibióticos sulfametoxazol (SMX) e trimetoprim (TMP) que são geralmente comer-
cializados e utilizados em associação um com o outro (razão de 5:1), foram encontrados
com frequências de deteção semelhantes nos locais de amostragem avaliados (33% -SMX
e 34% -TMP), mas o intervalo de concentração para TMP variou de 3,89 ng/L a 15,7 ng/L,
enquanto que as concentrações de SMX foram mais elevadas (9,14 ng/L a 38.5 ng/L).
Segundo os autores, vários artigos relataram a deteção de concentrações de SMX mais
elevadas nas águas superficiais do Rio Grande no Novo México e no rio Llobregat, em
Espanha. No entanto, neste estudo, e comparativamente a outros, foram observadas con-
centrações mais baixas, possivelmente devido a uma menor taxa de consumo de SMX na
medicina humana e veterinária em Portugal e / ou devido a outras causas, tais como a
possível existência de sistemas de tratamento de águas residuais comparativamente mais
eficientes (Madureira et al., 2010). Além disso, uma maior taxa de diluição no estuário
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Figura 2.5: Concentrações do antibiótico sulfametoxazol detetadas nos diferentes locais (Madu-
reira et al., 2010)
do rio Douro devido à influência das marés ou a descarga da barragem também poderão
estar na origem das menores concentrações detetadas.
Num estudo realizado por Gaffney et al. (2015) foi estudado o sistema de fornecimento
de água de Lisboa pela responsabilidade da EPAL (Empresa Portuguesa das Águas Livres
S.A.), onde 31 compostos farmacêuticos foram monitorizados. A EPAL é responsável pela
produção e distribuição de água de consumo em 35 municípios para além da cidade de
Lisboa, sendo considerada a maior companhia deste género em Portugal. É importante
referir que o sistema de abastecimento de água da EPAL está dependente de duas fontes
de água superficial (rios Tejo e Zêzere) e 20 fontes de água subterrânea, que contribuem
com, aproximadamente, 90% e 10% para a produção de água potável, respetivamente.
O programa de monitorização compreendeu cinco pontos de amostragem para con-
trolar as origens de água e quinze pontos de amostragem de água potável, incluindo a
saída das ETA adjacentes aos rios Tejo e Zêzere, assim como o sistema de distribuição até
à torneira do consumidor.
Entre outras classes de compostos farmacêuticos, os antibióticos selecionados para
estudo foram: ciprofloxacina, eritromicina, sulfadiazina, sulfamerazina, sulfametazina,
sulfametoxazol, sulfapiridina e sulfatiazol. Na figura 2.6 estão representadas as concen-
trações detetadas nas diferentes origens de água utilizadas pela EPAL para produção de
água potável.
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Figura 2.6: Concentrações máximas dos compostos farmacêuticos quantificados nas diferentes
captações da EPAL, captações superficiais (Tejo e Castelo de Bode) e captações subterrâneas (poços
das Lezírias, poços da OTA e poços de Alenquer) (Gaffney et al., 2016)
Dos antibióticos selecionados para o estudo foram detetados, nas amostras de água,
a eritromicina, sulfadiazina, sulfametazina, sulfametoxazol e sulfapiridina, sendo o anti-
biótico sulfametazina o único que não foi encontrado em todos os tipos de amostras.
O rio Tejo é, entre todas as fontes, o que apresenta maiores concentrações dos com-
postos estudados, estando em concordância com o facto de ser um rio recetor de várias
descargas de efluentes provenientes de ETAR (Gaffney et al., 2015).
Os pontos de amostragem de água potável escolhidos representam as diferentes carac-
terísticas da água resultante da mistura de água tratada de diferentes origens. A figura
2.7 apresenta a percentagem de deteção dos fármacos nas fontes de água, bem como os
compostos detetados no sistema de distribuição de água após a sua passagem pela ETA.
Após o tratamento de água, oito dos compostos detetados nas origens de águas foram
removidos na sua totalidade. Apenas a cafeína, a carbamazepina, o atenolol, a sulfadia-
zina, a sulfapiridina, o sulfametoxazol e a eritromicina foram encontrados na água potável,
com as sulfonamidas quantificadas em 0,9% (sulfadiazina), 0,5% (sulfapiridina) e 2,4%
(sulfametoxazol) das amostras. A eritromicina foi o antibiótico mais detetado nas águas
de consumo (8%). A sua concentração variou entre 1,3 ng/L e 31 ng/L nas captações e
entre 0,09 ng/L e 5,0 ng/L nas águas para consumo.
18
2.3. CARACTERÍSTICAS E COMPORTAMENTOS
Figura 2.7: Percentagem de deteções positivas para os compostos farmacêuticos detetados tanto
nas amostras de água bruta como na água para consumo (Gaffney et al., 2015)
Segundo os autores do estudo, os antibióticos sulfametoxazol e sulfadiazina podem
constituir indicadores relativamente à qualidade da fonte de água ou das tecnologias de
tratamento na ETA. Tendo em conta que estes dois antibióticos são suscetíveis à cloragem,
encontrá-los na água potável, pode significar um tratamento de cloragem ineficaz e / ou
deterioração da qualidade da origem de água e, portanto, deve ser realizada a verificação
das condições de operação na ETA (Gaffney et al., 2015).
2.3 Características e comportamentos
2.3.1 Metabolismo e Excreção
Geralmente, após a ingestão, os compostos farmacêuticos (antibióticos) são absorvidos
pelo organismo, metabolizados e posteriormente excretados. A metabolização faz parte de
um processo que permite aos compostos tornarem-se mais hidrófilos e, portanto, serem
mais facilmente excretados através da urina (Santos et al. 2010). Este processo pode
contemplar duas fases (Fase I e Fase II) e daí resultar um ou mais metabolitos (figura 2.8).
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Fase I Fase II
Figura 2.8: Representação esquemática da biotransformação dos compostos farmacêuticos para
aumentar a sua polaridade (adaptado de Santos et al., 2010)
Durante a Fase I o composto farmacêutico original sofre reações de oxidação, redução
e hidrólise com o objetivo de modificar a sua estrutura molecular através da introdução
de grupos funcionais mais recetivos às reações de fase II. Na etapa seguinte (reações
de conjugação) conjugam-se os metabolitos da fase I ou fármaco original com grupos
endógenos polares, como o ácido glucurónico, o sulfato ou a glutationa, no qual resultará
em conjugados mais facilmente excretados (Santos et al. 2010).
Apesar de tudo, a transformação do composto original em metabolitos pode não ocor-
rer completamente e por isso, parte do fármaco pode ser excretada na sua forma inalterada
em conjunto com os seus metabolitos. A tabela 2.5 apresenta a percentagem de antibióti-
cos excretados na sua forma original após a metabolização por parte do organismo.
Tabela 2.5: Percentagem de antibióticos excretados na sua forma original após a metabolização
por parte do organismo (Adaptado de Hirsch et al., 1999 e Mompelat et al., 2009)
Antibiótico Excreção na forma original (%)
Amoxicilina 80 - 90
Trimetoprim 60
Sulfametoxazol 15
Ciprofloxacina 50 - 70
Eritromicina 25
Tetraciclina 80 - 90
Claritromicina 25 - 40
Norfloxacina 30
2.3.2 Antibióticos e a sua degradação no ambiente
Após a sua administração, os antibióticos de uso humano e os seus metabolitos são ex-
cretados pelo organismo, tendo como destino a estação de tratamento de águas residuais
(ETAR), onde apenas são parcialmente eliminados. Nesta fase os compostos podem sofrer
transformações estruturais resultantes de processos tecnológicos, como oxidação, hidró-
lise ou fotólise. São, consequentemente, introduzidos no ambiente onde, tanto os compos-
tos parentais como os metabolitos, podem sofrer mudanças estruturais similares às da
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ETAR através de uma variedade de processos bióticos e abióticos (Escher & Fenner, 2011).
Os compostos farmacêuticos podem ser incompletamente transformados por organismos,
como bactérias e fungos no ambiente (biotransformação), bem como por processos quí-
micos ligeiros e abióticos (Kümmerer, 2010). A tabela 2.6 apresenta a suscetibilidade de
algumas classes de antibióticos a diferentes processos de remoção ou degradação que
ocorrem no ambiente.
Tabela 2.6: Suscetibilidade de classes de antibióticos a processos de remoção / degradação no
ambiente (Adaptado de Harris et al., 2012 e Kümmerer, 2009a)
Remoção/
Degradação Penicilina Macrólidos Tetraciclinas
Quinolonas/
Fluoroquinolonas Sulfonamidas

















x x x x
Condições




* - é fracamente suscetível; x - não é suscetível; ”-” - não há informação
Os produtos de transformação (biotransformação) podem exercer efeitos pelo mesmo
modo de ação que os seus compostos originais, ou podem exibir menor toxicidade (basal)
aquando a sua transformação. Em casos raros, a transformação pode criar novos toxicófo-
ros, que podem levar a (maior) toxicidade pelo modo de ação similar ou diferente (Escher
& Fenner, 2011).
A presença de compostos farmacêuticos nas águas superficiais é, também, afetada
pelas estações do ano. Amostras de água recolhidas no inverno e no outono - quando a
temperatura é mais baixa e a luz solar é menos intensa - mostra concentrações significati-
vamente maiores de produtos farmacêuticos. Isto deve-se, principalmente, às limitações
quer na fotólise, quer na reprodução de bactérias que facilitam a decomposição de produ-
tos farmacêuticos (Szymonik et al., 2017).
Apesar dos compostos de fluoroquinolonas serem insensíveis à hidrólise, de acordo
com Harris et al. (2012), os resíduos presentes em águas são maioritariamente degradados
por fotólise. Este é, porém, um processo lento que resulta em longos períodos de residên-
cia ambiental. Xu et al., 2009 determinou tempos de meia-vida (período de tempo em que
a concentração do composto fica reduzida à sua metade) de 3-12 dias sob radiação solar
para o antibiótico ofloxacina em águas superficiais. No entanto, num estudo realizado por
Vasconcelos et al. (2009), a ciprofloxacina apresentou taxas muito altas de fotodegradação
com meias vidas de 0.15, 0.77 e 0.38 horas para pH 7, 5 e 9 respetivamente (Harris et al.,
2012).
Segundo Baran et al. (2012), a maioria dos investigadores reconhece o grupo das sul-
fonamidas como compostos pouco ou não biodegradáveis, com valores de meia-vida na
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faixa de poucos dias a dezenas de dias. O sulfametoxazol, a sulfadiazina e a sulfacloropi-
ridazina são considerados mais resistentes à biodegradação, enquanto o sulfatiazol ou a
sulfametazina são menos resistentes (Baran et al., 2012).
Pode observar-se na tabela 2.6 que a maioria das classes de antibióticos não são susce-
tíveis à biotransformação, o que quer dizer que uma exposição elevada em águas superfi-
ciais poderá conduzir a uma acumulação nos tecidos animais (bioacumulação).
Segundo Gao et al., 2012, os produtos químicos são bioacumuláveis quando o seu fator
de bioacumulação (BAF) é superior a 5000 L/kg e potencialmente bioacumulável se o seu
BAF variar entre 2000 - 5000 L/kg. Estudos realizados por Gao et al., 2012 e Li et al. 2012,
demonstraram que o composto enrofloxacina foi bioacumulado por camarões e caracóis
de água doce com BAF médios de 16 700 e 6 140 L/kg, respetivamente. Os antibióticos
enrofloxacina, ciprofloxacina e sarafloxacina foram considerados potencialmente bioacu-
muláveis por caranguejos e três espécies diferentes de carpas (peixe). Também em plantas
hidrófitas foi observado bioacumulação do antibiótico ciprofloxacina. Estas plantas são
capazes de metabolizar a enrofloxacina pelo que as BAF observadas foram inferiores.
A distribuição dos compostos farmacêuticos no ambiente (solo/sedimentos/água) é de-
finida pelas propriedades físico-químicas de cada antibiótico, como é exemplo, estrutura
molecular, tamanho e solubilidade. A solubilidade permite aos compostos desempenhar
um papel importante na sua mobilidade em todo o ambiente aquático (Kemper, 2008).
Com base nos valores de pKa e log Kow (coeficiente de partição octanol-água), normal-
mente usado para descrever hidrofobicidade, os compostos podem ser classificados como
hidrófilos neutros, hidrófilos iónicos, hidrofóbicos iónicos e hidrófobos neutros. Segundo,
Quintanilla et al. (2009) compostos com valor log Kow ≥ 2 são referidos como compostos
hidrofóbicos e aqueles com log Kow < 2 são classificados como hidrofílicos.
2.4 Efeitos ecotoxicológicos dos antibióticos
Atualmente, as vantagens que os antibióticos apresentam na saúde humana ou animal
são incontestáveis, no entanto, as suas propriedades bioativas e a sua presença no ambi-
ente em níveis vestigiais suscitam preocupações quanto à sua toxicidade em organismos
non-target (Välitalo et al., 2017). De facto, a contínua libertação de produtos químicos
das últimas décadas pode induzir toxicidade, e a bioacumulação e biomagnificação de
contaminantes podem dar origem a efeitos indesejáveis a longo prazo (Pereira, 2015).
Com a necessidade de avaliar a influência dos antibióticos em comunidades ecológicas
nos meios hídricos, foi essencial o desenvolvimento de sistemas de avaliação de riscos
ambientais através de dados ecotoxicológicos (Jones et al., 2004).
Os testes de toxicidade biológica ou bioensaios são utilizados na avaliação de risco
de substâncias prejudiciais e há um elevado número de métodos disponíveis para di-
ferentes organismos, variando entre testes agudos e testes crónicos (Kümmerer, 2009c).
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Este tipo de testes (ecotoxicológicos) são ferramentas que permitem avaliar o comporta-
mento de um químico presente no ambiente, e o seu efeito (letal ou não-letal) em espécies
que não o Homem. A sensibilidade dos organismos a um contaminante estima-se pelos
efeitos relacionados com alterações no crescimento, mortalidade, reprodução, patologias,
comportamento e distribuição e abundância dos organismos (Preston, 2002).
Os testes de toxicidade aguda proporcionam respostas rápidos, que normalmente se
caracterizam por períodos de exposição entre 24 e 96 horas e ocorrem em concentrações
mais elevadas. No entanto, e devido aos níveis baixos (mas contínuos) de produtos far-
macêuticos introduzidos no ambiente, estes testes são considerados insatisfatórios por
muitos investigadores. Por outro lado, os testes crónicos apresentam um cenário mais
próximo da realidade. Os efeitos que ocorrem são mais prováveis, mas estudos deste tipo
podem demorar vários anos para comprovar a questão de forma conclusiva (Jones et al
2004). Na tabela 2.7 são apresentados os testes e efeitos de toxicidade aguda e crónica.
Tabela 2.7: Testes e efeitos de toxicidade aguda e crónica
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Segundo Magdaleno et al. (2015), a Diretiva da UE 93/67 / CEE classifica as substân-
cias de acordo com os seus valores EC50 para organismos aquáticos, como se segue: muito
tóxico (EC50 < 1 mg/L), tóxico (EC50: 1-10 mg/L) e prejudicial (EC50: 10-100 mg/L).
Geralmente, para os compostos farmacêuticos, a gama de animais utilizados em bioen-
saios é restrita, notando-se uma grande utilização de espécies de peixes e algas. Segundo
Välitalo et al. (2017), os microrganismos aquáticos mais comumente aplicados para o teste
de ecotoxicidade dos antibióticos são as cianobactérias, a proteobactéria Vibrio fischeri e
diferentes espécies de microalgas e algas verdes. É de notar, no entanto, que devido ao
facto da gama de espécies ser restrita, existe uma incerteza acerca dos reais efeitos que
podem existir no ambiente em animais non-target. Além disso, variações entre espécies,
como o grau de maturidade e o sexo, podem resultar em diferentes doses de respostas e
níveis de sensibilidade para os mesmos testes realizados (Jones et al, 2004).
Baumann et al. (2015) conduziram um estudo com o objetivo de testar os eventuais
efeitos adversos que o antibiótico claritromicina e seus metabolitos teriam em diversas
comunidades aquáticas (tabela 2.8). A claritromicina é um antibiótico com baixa solu-
bilidade em água e é um dos mais frequentemente detetados em rios. Até 40% do total
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consumido é excretado pelo organismo na sua forma original e cerca de 60% na forma
metabolizada (Kümmerer, 2009).










Embrião de peixe Danio rerio 48 h Mortalidade EC50
Alga verde D. subspicatus 72 h Crescimento EC50
Cianobactéria Anabaena f. aquae 72 h Crescimento EC50
Crustáceo planctónico Daphnia magna 48 h Mobilidade EC 50
Crónica 21 dias Reprodução NOEC
Macrófita aquática Lemna minor 7 dias Crescimento NOEC
De maneira a avaliar os efeitos tóxicos (agudos e crónicos) da claritromicina e seus
compostos, foram realizados testes em crustáceos, embriões de peixe, macrófitas aquáticas,
algas verdes e cianobactérias. Os resultados são apresentados na tabela 2.9.
Tabela 2.9: Resultados dos testes de toxicidade aguda e crónica (Adaptado de Baumann et al.,
2014)








Danio rerio EC50 >2000 EC50 >2000 EC50 >2000
Daphnia magna EC50 >2000 EC50 >2000 EC50 >700
D. subspicatus EC50 = 32,1 EC50 = 32,6 EC50 = 239,2
Anabaena f. aquae EC50 = 5,6 EC50 =10,2 EC50 = 39,9
Crónica Daphnia magna NOEC >2100 NOEC >850
NOEC =150
LOEC =750
Lemna minor NOEC >1900 - -
A suscetibilidade entre as espécies testadas à claritromicina e aos seus dois metabolitos
diferiu consideravelmente. A claritromicina e o metabolito 14-hidroxiclaritromicina não
apresentaram efeitos tóxicos nos embriões de peixe e nos crustáceos até às concentrações
aplicadas mais elevadas (2 mg/L). Por outro lado, verificou-se uma elevada toxicidade
para os organismos fotoautotróficos (D. subspicatus e Anabaena f. aquae), exceto no caso
da Lemna minor que não apresentou sensibilidade.
O metabolito farmacologicamente inativo N-desmetilclaritromicina revelou-se menos
tóxico que a claritromicina.
Perante os resultados do bioensaio é de salientar o facto do macrólido estudado, clari-
tromicina, que geralmente afeta o crescimento de bactérias Gram-positivas, interferindo
na sua síntese proteica, ser muito tóxico para as cianobactérias. Esta informação torna-se
consistente tendo em consideração que as bactérias são os organismos alvo dos antibióti-
cos.
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Johnson et al. (2015) compararam e avaliaram a proximidade a que as concentrações
de certos antibióticos presentes nos rios europeus se encontram de níveis de toxicidade
aguda reportados na literatura. Os antibióticos analisados foram a ciprofloxacina, o sulfa-
metoxazol, o trimetoprim e a eritromicina.
Segundo o estudo, os quatro antibióticos analisados parecem provocar pouca ou ne-
nhuma toxicidade aos peixes ou nas espécies de Daphnia. Todavia, as plantas aquáticas
apresentaram ligeiros efeitos nocivos, sendo os organismos mais sensíveis ao sulfame-
toxazol. As cianobactérias e as algas verdes constituem o grupo das espécies com mais
sensibilidade aos antibióticos ciprofloxacina e eritromicina com concentrações tóxicas nas
dezenas de µg/L.
Chegou-se à conclusão que as concentrações de ciprofloxacina e eritromicina nos rios
estão mais próximas dos níveis de toxicidade, ainda assim com 2 ordens de grandeza infe-
riores. O trimetoprim parece ser a menor das preocupações, com concentrações previstas
de cerca de 6 ordens de magnitude abaixo dos níveis de efeito nas algas, seguindo-se o
sulfametoxazol com uma diferença de magnitude de 3 ordens (Johnson et al., 2015).
Aparentemente, as concentrações de antibióticos detetadas nos rios europeus foram
todas abaixo dos níveis de efeito mediano das espécies mais sensíveis. Isto indica que os
antibióticos nos seus atuais níveis de consumo não estão a representar uma ameaça tóxica
aguda generalizada para a fauna e flora aquática europeia.
Diferentes classes de antibióticos têm sido detetadas, em simultâneo, no ambiente e
consequentemente os organismos aquáticos podem encontrar-se expostos, não apenas a
uma única substância, mas a misturas destes compostos farmacêuticos. Embora as con-
centrações individuais de antibióticos em ambientes aquáticos possam ser reduzidas, as
concentrações combinadas podem resultar em toxicidade significativa para os organismos
aquáticos. Além disso, como produtos químicos numa mistura, os antibióticos podem ou
não interagir de forma sinérgica ou antagónica, sendo essencial investigar as potenciais
interações das misturas de antibióticos de diferentes classes.
González-Pleiter et al. (2013) examinaram os níveis de toxicidade individuais e combi-
nadas dos antibióticos amoxicilina (AMO) (0,01 - 1500 mg/L), eritromicina (ERY) (0,001
- 10 mg/L), levofloxacina (LEV) (0,01 - 200 mg/L), norfloxacina (NOR) (0,01 - 100 mg/L)
e tetraciclina (TET) (0,01 - 100 mg/L) em dois organismos representativos do ambiente
aquático. A cianobactéria Anabaena sp., como organismo alvo, e a alga verde Pseudokirch-
neriella subcapitata, como organismo non-target. A tabela 2.10 apresenta dados referentes
aos testes de toxicidade individuais, nomeadamente valores de EC10, EC20 e EC50, con-
centrações que induzem efeitos nos organismos de 10%, 20% e 50%, respetivamente.
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Tabela 2.10: Valores de EC10, EC20 e EC50 na experiência de toxicidade individual (mg/L)
Antibiótico Espécie
P. subcapitata (alga verde) Anabaena sp. (cianobactérias)
EC10 EC20 EC50 EC10 EC20 EC50
AMO >1500 >1500 >1500 6,16 15,1 56,3
ERY 0,036 0,082 0,35 0,005 0,009 0,022
LEV 0,93 4,5 >120 1,1 1,9 4,8
NOR 10,9 20,6 >80 1,2 2,1 5,6
TET 0,032 0,1 3,31 2,5 3,5 6,2
Para os testes realizados individualmente, os valores EC10, EC20 e EC50 verificam dife-
rentes sensibilidades para cada organismo e consoante o antibiótico a que foi submetido.
Após uma exposição de 72 h à amoxicilina, a alga verde P. subcapitata não mostrou
efeito em concentrações até 1500 mg/L, indicando que este antibiótico não será tóxico
para a alga verde. A exposição à eritromicina revelou valores de EC50 muito baixos pelo
que é considerado um dos mais tóxicos para a alga verde em questão. Com base nos
valores EC10 e EC20, o antibiótico levofloxacina foi mais tóxico do que norfloxacina para
a alga verde, entanto, observou-se que para valores de EC50 a norfloxacina apresentou
uma maior toxicidade que a levofloxacina. A tetraciclina é um dos antibióticos analisados
com maior toxicidade para a P. subcapitata, a par com a eritromicina.
Em relação à cianobactéria, Anabaena sp., os valores EC50 variaram entre 0,022 mg/L
e 56,3 mg/L com uma ordem de toxicidade da seguinte forma: ERY> LEV> NOR> TET>
AMO. Tanto no caso da cianobactéria como no caso da alga verde, a eritromicina foi o
antibiótico mais tóxico.
De uma forma geral, a Anabaena sp., devido à sua natureza procariótica, foi o orga-
nismo que sofreu maior sensibilidade aos antibióticos testados.
De uma maneira global, nas interações antibióticas (tabela 2.11), para a alga verde, P.
subcapitata, predominou o sinergismo, ou seja, observou-se um efeito adicional compara-
tivamente ao uso individual dos antibióticos. O padrão global de interações que surgiu na
cianobactéria mostrou que em níveis de efeito muito baixos (EC10), o antagonismo predo-
minou na maioria das misturas binárias, com exceção de três misturas com tetraciclina:
TET-AMO, TET-ERY e TET-LEV, que foram sinérgicas. Nos níveis de efeito mais elevado
(EC50), a tendência é semelhante ao observado na alga verde P. subcapitata e o sinergismo
torna-se a interação predominante.
Para ambos os organismos, a combinação ERY-TET mostrou forte sinergia em níveis de
efeito baixos demonstrando que poderá ser uma combinação bastante tóxica no ambiente,
mesmo quando ambos os antibióticos estão presentes em concentrações muito baixas. Adi-
cionalmente, as combinações sinérgicas AMO-TET e LEV-TET podem ser potencialmente
perigosas para a cianobactéria e a LEV-NOR para a alga verde.
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Tabela 2.11: Valores de EC10, EC20 e EC50 na experiência de toxicidade combinada (mg/L)
Antibióticos P. subcapitata (alga verde) Anabaena sp. (cianobactérias)
EC10 EC20 EC50 EC10 EC20 EC50
ERY + LEV 1,3 23 20,4 0,87 1,3 2,5
ERY + NOR 3 5,8 18,2 0,96 1,7 4,5
ERY + TET 0,0046 0,021 0,27 0,28 0,67 3
LEV + NOR 1,1 2,9 15 1,3 2 4,3
LEV + TET 0,34 0,89 4,6 0,37 0,63 1,6
NOR + TET 1,9 3,5 9,2 1,9 2,7 5,1
ERY+LEV+
NOR+TET 1,7 3,9 16 - - -
AMO + ERY - - - 9,4 16,2 41
AMO + NOR - - - 8,9 14,5 33,1
AMO + LEV - - - 7,7 11,4 22,4
AMO + TET - - - 1,8 2,9 6,5
ERY + LEV +
NOR + TET +
AMO
- - - 5,2 7,2 12,4
As misturas multi-antibióticas também foram sinérgicas em diversos níveis indicando
um aumento da toxicidade quando todos os antibióticos analisados estão presentes.
Ebert et al. (2011) avaliaram a sensibilidade de uma variedade de organismos fotoau-
totróficos à presença de duas fluorquinolonas (FQ) quantificando a toxicidade seletiva
dos compostos Enrofloxacina e Ciprofloxacina (tabela 2.12).
Tabela 2.12: Toxicidade dos compostos enrofloxacina e ciprofloxacina em organismos foto autotró-
ficos (Ebert et al., 2011)
Espécie
Enrofloxacina Ciprofloxacina
NOEC (µg/L) EC50 (µg/L) NOEC (µg/L) EC50 (µg/L)
Cianobactéria Aphanizomenon flos-aquae 19,1 173 5,65 10,2
Alga verde Desmodesmus subspicatus 500 5 568 >8 042 >8 042
Macrófitas aquáticas
Lemna minor 30 107 10 62,5
Myriophyllum spicatum 11 650 >44 300 980 -
Os testes ecotoxicológicos realizados demonstram que a suscetibilidade aos dois anti-
bióticos difere marcadamente entre as quatro espécies testadas. Ambas as FQ provocaram
um maior nível de toxicidade à cianobactéria e à macrófita Lemna minor e comparativa-
mente uma menor toxicidade à alga verde e à macrófita M. spicatum.
Uma vez mais os bioensaios indicam, não surpreendentemente, que a cianobactéria
Aphanizomenon flos-aquae é a espécie mais sensível a ambos os compostos. É, no entanto,
de salientar que a macrófita Lemna minor apresenta uma sensibilidade idêntica às ciano-
bactérias.
A alga verde Desmodesmus subspicatus apresentou-se menos sensível do que Aphani-
zomenon flos-aquae. Esta diferença de sensibilidade entre cianobactérias e algas verdes é
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consistente com os resultados do estudo de González-Pleiter et al. (2013).
No estudo de Magdaleno et al. (2015), os autores estudaram o efeito de 6 antibióti-
cos, na sua forma individual ou como mistura, na presença da alga verde P. subcapitata.
Para tal, foram realizados testes de toxicidade agudos (EC10, EC20 e EC50), os quais se
apresentam na tabela 2.13.
Tabela 2.13: Valores de EC10, EC20 e EC50 dos antibióticos amoxicilina, ampicilina, gentamicina,
cefalotina, vancomicina e ciprofloxacina em testes individuais e misturas (mg/L) (Magdaleno et
al., 2015).
Antibiótico EC10 EC20 EC50
AMX >2000 >2000 >2000
AMP >2000 >2000 >2000
CEP 76 2 107 5 >600
CIP 3,3 ± 0,025 5,4 ± 0,6 11,3 ± 0,7
GEN 1,5 ± 0,5 2,4 ± 0,2 19,2 ± 0,5
VAN 340 ± 18 430 ± 13 724 ± 20
CEP + CIP 0,30 ± 0,10 0,45 ± 0,15 0,90 ± 0,15
CEP + GEN 0,20 ± 0,05 0,50 ± 0,20 5,10 ± 0,15
CEP + VAN 1,56 ± 0,12 5,98 ± 0,25 -
CIP + GEN 0,20 ± 0,05 0,25 ± 0,01 0,48 ± 0,05
CIP + VAN 0,25 ± 0,05 0,60 ± 0,08 5,95 ± 0,15
GEN + VAN 0,25 ± 0,02 0,50 ± 0,02 4,05 ± 0,06
De acordo com os dados demonstrados, os antibióticos β-lactâmicos, ampicilina (AMP)
e amoxicilina (AMX) não foram tóxicos para a alga em concentrações até 2000 mg/L.
Porém, os antibióticos ciprofloxacina (CIP) e gentamicina (GEN) foram os mais tóxicos
do estudo, com valores de EC50 = 11.37 ± 0,7 mg/L e 19.2 ± 0,5 mg/L, respetivamente.
A cefalotina (CEP) e a vancomicina (VAN) foram menos tóxicos do que os dois últimos
mencionados, mostrando um EC50 > 600 mg/L e 724 ± 20 mg/L, respetivamente.
No caso da mistura de antibióticos, em todos os casos, foi observado um efeito sinér-
gico, mostrando que estes riscos aumentam quando os antibióticos estão presentes em
misturas binárias.
No estudo de Gaffney et al. (2016), mencionado anteriormente, foram avaliados os
riscos ambientais de diversos compostos farmacêuticos (tabela 2.14), através do cálculo
do risco de quociente (RQ), que dependendo do objetivo do estudo em causa, pode ser
calculado através de diferentes variáveis.




onde MEC é a concentração máxima detetada em amostras de águas superficiais ou
subterrâneas e PNEC (Predicted No-Effect Concentration) é a concentração que não provoca
efeitos observáveis em determinado organismo.
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Tabela 2.14: Resultados obtidos na avaliação do risco ambiental dos compostos farmacêuticos
(Adaptado de Gaffney et al., 2016)
Composto
farmacêutico PEC (µg/L) MEC (µg/L) PNEC (µg/L) RQ
Classificação
do Risco
Eritromicina 0,26 0,031 0,02 1,55 Risco Elevado
Sulfametoxazol - 0,022 0,027 0,81 Risco Médio
Propranolol 0,57 0,0007 0,005 0,14 Risco Médio
Diclofenac 2,5 0,011 0,1 0,11 Risco Médio
Paracetamol 8,4 0,047 1 0,05 Risco Baixo
Gemfibrozil 0,99 0,018 0,9 0,02 Risco Baixo
Naproxeno 2,3 0,006 0,64 0,01 Risco Baixo
Indometacina 0,13 0,037 3,9 0,01 Risco Baixo
Ibuprofeno 7,2 0,021 1,65 0,01 Risco Baixo
Carbamazepina 3,6 0,012 4,92 0,002 Risco Baixo
Cafeína - 0,046 87 0,001 Risco Baixo
Sulfapiridina - 0,0017 21,61 0,0001 Risco Baixo
Sulfadiazina - 0,026 35 0,001 Risco Baixo
Atenolol 0,64 0,003 30 0,0001 Risco Baixo
Sulfametazina - 0,0005 128 0,000004 Risco Baixo
Nimesulida 2,7 0,027 ND ——- ——
Apenas a eritromicina apresentou um valor de RQ superior a 1, indicando um risco
elevado para o ambiente. Três compostos, sulfametoxazol, propanolol e diclofenac, apre-
sentaram risco médio (0,1 ≤ RQ ≤ 1) para o ambiente, com valores de RQ entre 0,11 e 0,81.
Os restantes fármacos apresentaram um baixo risco ambiental, com RQ entre 0,000004 e
0,05. Comparando estes resultados com os obtidos noutros estudos de avaliação do risco
relativos a águas superficiais e subterrâneas, verifica-se que um mesmo fármaco pode ter
classificações de risco ambiental diferentes (Gaffney et al., 2016).
No estudo de González-Pleiter et al. (2013) foram igualmente estimados valores de RQ
para a alga verde P. subcapitata. O valor mais elevado foi obtido pelo antibiótico tetraci-
clina que apresentou um risco elevado (1,8). A eritromicina e as misturas de Tetraciclina-
Norfloxacina e Tetraciclina-Eritromicina apresentaram um risco médio, com valores de
RQ respetivos, 0,73, 0,13 e 0,77.
2.5 Efeitos/Riscos sobre a Saúde Humana
O impacte que os compostos farmacêuticos e os produtos de cuidados pessoais (PPCP)
têm no ambiente é um assunto muito discutido atualmente. Diversos investigadores
reportaram a presença de fármacos nos mais variados compartimentos ambientais, mas
principalmente em recursos hídricos. A sua deteção a níveis vestigiais em rios, águas
subterrâneas e em águas de consumo levantou questões sobre se essas concentrações
podem ou não afetar a saúde humana (Schwab et al., 2005).
A questão relacionada com os produtos farmacêuticos na água potável deve-se ao
possível impacto na saúde humana devido à sua exposição a longo prazo. Szymonik et al.
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(2017) dão como exemplo o seguinte: se a concentração de um composto farmacêutico na
água potável for 5 ng/L e um ser humano beber cerca de 2 litros por dia, significará que
uma ingestão diária deste medicamento é cerca de 10 ng. Esta pequena dose diária resulta
em cerca de 3 650 ng/ano. Se esse valor for multiplicado pela expectativa de vida média
(cerca de 70 anos), a dose total seria 255 500 ng. Essa ingestão inconsciente de produtos
farmacêuticos que pertencem a diferentes grupos terapêuticos pode ter efeito adicional
sobre um organismo humano.
Apesar de existir a consciência de que o número de produtos farmacêuticos consumi-
dos é elevado e que inevitavelmente estes acabam por atingir o meio ambiente, pouca é a
legislação sobre a contaminação ambiental por esta classe de compostos, provavelmente
por existir pouco conhecimento significativo (Santos et al., 2010). Mais recentemente,
no domínio da política da água, a Diretiva 2013/39/UE (2013) refere pela primeira vez
a contaminação das águas e dos solos por resíduos farmacêuticos como um problema
ambiental. Esta diretiva indica a primeira lista de vigilância, publicada em 2015 (Deci-
são de Execução 2015), e contém 10 substâncias ou grupo de substâncias, algumas das
quais, compostos farmacêuticos: um anti-inflamatório não-esteróide (diclofenac), as hor-
monas estradiol (E2), etinilestradiol (EE2) e estrona (E1), e os antibióticos da classe dos
macrólidos (eritromicina, claritromicina e azitromicina) (Gaffney et al., 2016).
A fim de se garantir segurança, estudos de avaliação de risco sobre a saúde humana
devem ser realizados e com este propósito, em 2001, a Comissão Europeia através da
Directiva 2001/83/CE, mais tarde alterada pela Diretiva 2004/27/CE, exigiu uma avali-
ação de risco ambiental, a partir de testes de ecotoxicidade relativamente aos produtos
farmacêuticos de uso Humano (Santos et al., 2010).
A exposição aos compostos, por parte da população, constitui um dos pré-requisitos
neste procedimento e esta pode ocorrer a partir de duas principais fontes, o consumo
de peixes que sofrem bioacumulação de resíduos farmacêuticos ou o consumo de água.
Na verdade, algumas moléculas podem persistir o tempo suficiente para entrar em siste-
mas de água potável, uma vez que as técnicas convencionais de tratamento de água não
asseguram a remoção total de todos os compostos farmacêuticos (Touraud et al., 2011).
A exposição dermatológica às fontes de água onde têm sido determinados diversos
compostos farmacêuticos constitui outra via de risco. Esta situação será, provavelmente,
mais suscetível de constituir risco para a saúde, no entanto a população está mais focada
nos riscos para a saúde humana associados à exposição inadvertida a medicamentos
através da água potável. Isto é especialmente importante em áreas onde o efluente de
uma estação de tratamento de águas residuais é descarregado nos cursos de água que,
por sua vez, são usados como origem de água para a produção de água potável para as
comunidades que vivem a jusante (Kümmerer, 2009). Na realidade, e em certos casos, as
águas superficiais podem fornecer 30 - 40% do sistema total de abastecimento de água
potável (Touraud et al., 2011).
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Atualmente, não existe um guia que especifique como a avaliação de risco deve ser
conduzida, no entanto, os métodos de avaliação de risco químico para substâncias encon-
tradas em alimentos e água potável envolvem o estabelecimento de valores de ingestão
diária aceitável (ADI) com base numa variedade de cálculos através de uma base de dados
toxicológicos e epidemiológicos. ADI constitui um valor limite que pode ser ingerido
diariamente por um período prolongado, geralmente durante a vida, sem risco signifi-
cativo para a saúde e é usado para gerar as PNEC (Predicted No-Effect Concentration) da
exposição ambiental para a saúde humana resultante da ingestão de água ou consumo de
peixe. (WHO, 2011).
Estudos realizados indicam que os impactos adversos para a saúde humana resultantes
da exposição às concentrações vestigiais de fármacos que poderiam ser encontrados na
água potável são muito improváveis, no entanto, pouca informação existe acerca de efeitos
a longo prazo.
Com o objetivo de avaliar potenciais riscos que os compostos farmacêuticos expõem
na população humana, Leung et al. (2013) investigaram as consequências da presença
destes compostos na água de abastecimento, já anteriormente referidos, teriam para a
saúde da população chinesa.
A avaliação dos riscos para a saúde humana, que advém da sua exposição, baseou-se
no cálculo do quociente de risco (RQ).
No presente estudo foram tidos em conta diferentes fases da vida, a fim de aumentar
a probabilidade de exatidão da avaliação do risco, uma vez que, segundo os autores,
a maioria das avaliações anteriormente realizadas consideram valores padrão de peso
corporal e taxa de água potável para adultos (70 kg, 2 L / Dia) e para crianças (10 ou 14
kg; 1 L / dia).
Os valores RQ, para este estudo, foram estimados através do quociente entre a con-





Onde ADI é a dose diária aceitável (µg/kg.dia), BW representa o peso corporal (kg),
HQ é o quociente de perigo ao qual é atribuído o valor de 1, DWI é o volume diário de
água ingerido (L/dia), AB representa a taxa de absorção, que se assume seja 1, e FOE é a
frequência de exposição (tabela 2.15). Um valor RQ maior que 1 sugere uma possibilidade
de risco elevado relacionado à exposição inadvertida através da água potável, enquanto
um valor 0,1 ≤ RQ ≤ 1 constitui um risco médio e RQ < 0,1 um risco baixo (Gaffney et al.,
2016).
Os autores observaram que, entre os estágios de vida avaliados, valores de RQ em
lactentes (nascimento <12 meses) e crianças (idade 1 a <11 anos) foram pelo menos 1,2
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- 5,8 vezes superiores aos RQ aproximadamente constantes durante a adolescência e a
idade adulta (figura 2.9). A ingestão de água potável em função do peso corporal em
idades iniciais da vida poderia representar níveis de exposição mais elevados e, portanto,
maiores riscos que para os adultos.
Tabela 2.15: Variáveis usadas para o cálculo do valor de DWEL (adaptado de Gaffney et al, 2015)
Idade do grupo Peso corporal (BW) (kg) DWI (L/dia) Antibiótico ADI (µg/kg.dia)
0 - 3 meses 5,6 1,15 Sulfadiazina 20
3 - 6 meses 7,2 1,14 Sulfametazina 1,6
6 - 12 meses 9,4 1,18 Sulfapiridina 50
1 - 2 anos 12 0,85 Sulfametoxazol 130
2 - 3 anos 13,8 0,83 Eritromicina 40
3 - 6 anos 19 1,16
6 - 11 anos 36 1,55
11 - 16 anos 56 1,90
16 - 18 anos 57 1,77
adultos








Figura 2.9: Perfil dos valores RQ nas diferentes fases de vida de produtos farmacêuticos detetados
na água da torneira na China (Leung et al., 2013)
Ainda que todos os compostos apresentassem um RQ < 1, o dimetridazol (grupo
A), com funções antiprotozoárias, carcinógeno potencial e resíduo proibido em produtos
alimentares na China, demonstrou ser o composto mais tóxico na água da torneira. O
composto apresentou um valor de RQ médio de 0,1, o qual, segundo Gaffney et al. (2016),
é considerado como risco médio. Em todos os gráficos e compostos observa-se que os
quocientes de risco estabilizam, a partir da idade adulta, uma vez que está diretamente
relacionado com o peso corporal do individuo que tende a estagnar ou até diminuir
ligeiramente.
Entre os antibióticos analisados, o tianfenicol, foi aquele que demonstrou maior valor
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de RQ, em todos os estágios, e, portanto, constituiu maior risco, apesar de que apenas o
primeiro ano de vida apresentasse um RQ > 0,01. O sulfatiazol e sulfametoxazol consti-
tuíram os antibióticos menos tóxicos. Em geral, nenhum dos compostos apresentou riscos
consideráveis para a saúde humana através da ingestão de água potável durante toda a
vida.
Leung et al. (2013) afirmam ainda que tendo em consideração que a suscetibilidade
aos compostos farmacêuticos em idades precoces de desenvolvimento pode resultar em
efeitos adversos, torna-se necessário avaliar as exposições aos compostos farmacêuticos
através da água da torneira no útero da mãe e através da amamentação.
No estudo de Gaffney et al. (2015) foi também avaliado o risco para a saúde humana
associado aos compostos farmacêuticos presentes na água para consumo humano, que
semelhantemente ao estudo anterior utilizou o valor de DWEL. Porém, para simular o
pior cenário, os autores calcularam o RQ da água para consumo humano utilizando a
concentração máxima encontrada nas águas brutas, assumindo um potencial problema
operacional nas ETA (tabela 2.16).













Cafeína 0,046 625 0,00007 1240 0,00004 4596 0,00001
Carbamazepina 0,014 1,52 0,01 2,48 0,01 9,19 0,001
Atenolol 0,002 11 0,0001 22 0,00007 83 0,00002
Propranolol 0,0067 233 0,000003 463 0,000001 1716 0,0000004
Sulfadiazina 0,001 83 0,00002 165 0,000009 613 0,000002
Sulfametazina 0,0005 6,7 0,00007 13 0,00004 49 0,00001
Sulfapiridina 0,0019 208 0,00001 413 0,000005 1532 0,000001
Sulfametoxazol 0,0013 542 0,000002 1075 0,000001 3983 0,0000003
Eritromicina 0,005 167 0,00003 331 0,00002 1225 0,000004
Ibuprofeno 0,021 458 0,00005 909 0,00002 3370 0,00001
Naproxeno 0,006 192 0,00003 380 0,00002 1409 0,000004
Nimesulida 0,027 1542 0,00002 3059 0,000009 11336 0,000002
Gemfibrozil 0,018 5,4 0,003 11 0,002 40 0,0005
Indometacina 0,037 388 0,0001 769 0,00005 2849 0,00001
Diclofenac 0,011 6,7 0,002 13 0,0008 49 0,0002
Paracetamol 0,047 1417 0,00003 2811 0,00002 10417 0,000005
Para todos os antibióticos, o intervalo de idade 0-3 meses demonstrou maior quociente
de risco, no entanto todos estes compostos apresentaram um RQ < 0.0001, o que implica
que os antibióticos detetados nas amostras de água analisadas, não representam qualquer
risco para a saúde do consumidor, uma vez que existe uma margem substancial entre os
valores de DWEL e as concentrações detetadas, estando de acordo com outros estudos
sobre avaliação do risco sobre a saúde humana (Gaffney et al., 2015).
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No estudo de Gaffney et al. (2015) verifica-se um risco relativamente mais elevado
para o antibiótico sulfametazina e um risco inferior relativamente ao sulfametoxazol,
estando em concordância com o estudo de Leung et al. (2013).
Houtman et al. (2014) investigaram, igualmente, a exposição permanente dos consu-
midores a compostos farmacêuticos individuais, bem como a sua mistura total, via água
potável. O estudo foi realizado na Holanda, país em que 40% da água potável produzida









































































Figura 2.10: Quocientes de risco calculados para o consumo vitalício de água potável preparada a
partir da ETA do rio Reno. (adaptado de Houtman et al, 2014)
Todos os valores de RQ calculados são inferiores a 0.001 indicando que potenciais
efeitos na saúde humana devido à exposição ao longo da vida são considerados negligen-
ciados.
Mais recentemente, foi realizado um estudo que pretendeu, para além de avaliar os
riscos ecológicos no ambiente, realizar uma avaliação dos riscos para a saúde humana
decorrentes da exposição a antibióticos de modo individual ou como misturas, através da
água potável e do consumo de peixe.
O estudo teve lugar na China, onde foi avaliada a água da bacia do rio Yinma, que é
a principal origem de água doméstica e de irrigação das terras agrícolas na região. Para
avaliar os riscos, para a saúde humana, Ju et al. (2017) usaram valores de RQ calculados
de forma semelhante ao estudo de Leung et al. (2013). Nas mesmas condições, os níveis
de perigo de diferentes grupos de pessoas diferem, de modo que os riscos para a saúde de
homens e mulheres foram avaliados.
Os valores médios de RQ para a água potável foram, uma ou duas ordens de grandeza,
superior aos valores resultantes do consumo de peixe, indicando que a via de água potável
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contribuiu, comparativamente mais para os riscos para a saúde humana (tabela 2.17).
Tabela 2.17: Valores médios de RQ para o total de cinco antibióticos através do consumo de água
potável e do consumo de peixes para residentes do sexo masculino e feminino na bacia do rio
Yinma (Ju et al., 2017)
Homem Mulher
Água potável (RQ) Peixe (RQ) Água potável (RQ) Peixe (RQ)
3,58 E-03 1,67 E-04 3,37 E-03 1,86 E-04
Foram posteriormente determinados os valores de RQ (água potável + consumo peixe)
dos antibióticos individualmente, em 17 locais de amostragem, o que sugeriu que a pre-
sença de norfloxacina (NOR), ciprofloxacina + enrofloxacina (CIP + ENR), sulfametoxazol
(SMX) e metronidazol (MTZ) na água, representava pouco ou nenhum perigo para a saúde
humana (tabela 2.18).
Tabela 2.18: Valores de RQ de cinco antibióticos para a saúde humana de homens e mulheres na
Bacia do rio Yinma (Ju et al., 2017)
Amostra NOR CIP + ENR SMZ MTZ
H M H M H M H M
1 0 0 5,71 E-06 5,26 E-06 1,05 E-05 9,72 E-06 1,17 E-03 1,09 E-03
2 0 0 5,24 E-06 5,51 E-06 9,61 E-06 1,01 E-05 1,07 E-03 1,13 E-03
3 0 0 5,75 E-06 5,31 E-06 1,06 E-05 9,79 E-06 1,20 E-03 1,10 E-03
4 1,08 E-08 1,20 E-08 5,81 E-06 5,37 E-06 1,08 E-05 1,00 E-05 1,17 E-03 1,08 E-03
5 0 0 5,67 E-06 5,21 E-06 1,05 E-05 9,66 E-06 1,16 E-03 1,07 E-03
6 0 0 5,70 E-06 5,25 E-06 1,05 E-05 9,65 E-06 1,20 E-03 1,11 E-03
7 0 0 5,89 E-06 5,46 E-06 1,08 E-05 9,98 E-06 1,21 E-03 1,12 E-03
8 0 0 5,72 E-06 5,27 E-06 1,06 E-05 9,80 E-06 1,19 E-03 1,10 E-03
9 0 0 5,77 E-06 5,33 E-06 1,07 E-05 9,85 E-06 1,19 E-03 1,10 E-03
10 2,32 E-09 2,56 E-09 5,91 E-06 5,48 E-06 1,09 E-05 1,01 E-05 1,21 E-03 1,12 E-03
11 0 0 5,33 E-06 5,61 E-06 9,91 E-06 1,04 E-05 1,11 E-03 1,17 E-03
12 0 0 6,02 E-06 5,60 E-06 1,10 E-05 1,02 E-05 1,21 E-03 1,12 E-03
13 2,99 E-09 3,31 E-09 6,05 E-06 5,64 E-06 1,10 E-05 1,02 E-05 1,20 E-03 1,11 E-03
14 1,72 E-08 1,90 E-08 5,89 E-06 5,46 E-06 1,08 E-05 1,00 E-05 1,21 E-03 1,12 E-03
15 1,02 E-08 1,13 E-08 5,89 E-06 5,46 E-06 1,08 E-05 1,00 E-05 1,21 E-03 1,12 E-03
16 5,14 E-08 5,82 E-08 5,40 E-06 5,69 E-06 1,02 E-05 1,08 E-05 1,11 E-03 1,17 E-03
17 0 0 5,90 E-06 5,47 E-06 1,08 E-05 9,99 E-06 1,21 E-03 1,12 E-03
H - homem; M - mulher
Todos os valores de RQ, na tabela apresentados, foram inferiores a 1. Para os homens,
variaram entre 0 e 0,00121 e para as mulheres variaram entre 0 e 0,00117, indicando,
deste modo, negligenciáveis riscos para a saúde humana , sendo que os riscos foram
superiores para os homens comparativamente às mulheres. Neste estudo, o antibiótico
metronidazol foi o composto mais tóxico tanto para homens como para mulheres, que
está em concordância com o facto de ter sido detetado no rio em maior concentração.
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2.6 Resistência bacteriana aos antibióticos
O uso excessivo de antibióticos em terapia humana e na alimentação animal levou a
um problema de contaminação dos recursos hídricos, a nível global. Uma das grandes
preocupações associadas a esta contaminação, para além do impacte direto associado ao
consumo humano e a ameaça aos organismos aquáticos, é o desenvolvimento e propa-
gação da resistência bacteriana a estes compostos e subsequente entrada no sistema de
abastecimento de água potável (Kümmerer, 2009b).
À medida que a reutilização das águas residuais tratadas aumenta, as preocupações
de que antibióticos e bactérias resistentes a antibióticos (ARB) sejam introduzidos nos
sistemas de água potável também aumentaram devido ao risco potencial de exposição
humana. A Figura 2.11 ilustra as possíveis rotas que os antibióticos e os genes resistentes
a antibióticos podem tomar, por exemplo, durante a passagem pela ETAR e escorrências
agrícolas até aos consumidores finais de água potável. Em muitos casos, os pontos de
descarga das ETAR municipais localizados a montante de um sistema de captação de
água da ETA são a principal fonte de antibióticos e bactérias resistentes aos antibióticos
no abastecimento de água. A quantidade de bactérias resistentes aos antibióticos que
acabam no sistema de distribuição de água pode depender do processo de desinfeção








Figura 2.11: Sistema urbano do ciclo da água (Kim & Aga, 2007)
O sucesso do uso dos antibióticos como agentes terapêuticos deve-se à sua capacidade
de interferência com as estruturas e/ou funções da célula bacteriana (procariótica), que
estão ausentes nas células hospedeiras (eucarióticas). Os antibióticos têm a capacidade de
interferir com a síntese da parede celular, inibir a síntese de proteína ou ácido nucleico,
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interromper a estrutura da membrana bacteriana ou inibir uma via metabólica vital para
a célula. Por sua vez, os mecanismos de resistência ao antibiótico estão relacionados com a
capacidade que a bactéria tem ou poderá desenvolver de modo a evitar tais interferências.
Nos últimos anos, o aumento da resistência a antibióticos tornou-se um importante
problema de Saúde Pública, sendo considerado, pela WHO (2014), o problema de saúde
crítico deste século. Recentemente, a sua prevalência tem levado a alguma inquietação por
parte da comunidade médica onde doenças e agentes de doenças, que antes se pensavam
controladas por antibióticos, estão a começar a resistir a tais terapias, resultando cada vez
mais em doença prolongada e num maior risco de vida. De acordo com dados recentes
do Centro Europeu de Prevenção e Controlo das Doenças e da Agência Europeia de
Medicamentos, todos os anos, aproximadamente 25 000 cidadãos europeus morrem de
infeções causadas por bactérias que desenvolveram resistência aos antibióticos (Proia et al.,
2016) e é estimado que 70% das bactérias responsáveis por estas infeções são resistentes
a pelo menos um dos antibióticos comummente usados para o seu tratamento (Muto,
2005).
As bactérias tornam-se resistentes aos antibióticos através de mecanismos variáveis
em que o modo de ação é dependente do antibiótico e da resistência genética determinada
pelo microrganismo alvo. Deste modo, as bactérias podem ser resistentes naturalmente
ou adquirir essa resistência. A resistência natural (intrínseca) é a capacidade para resis-
tir a um particular agente antimicrobiano através das suas características estruturais e
funcionais inerentes. É importante referir que a resistência aos antibióticos é um fenó-
meno naturalmente presente no ambiente, uma vez que a maior parte destes compostos
usados para tratar infeções são produzidos por microrganismos no seu ecossistema natu-
ral (Kümmerer, 2009b). Por outro lado, a resistência adquirida deve-se a mutações que
ocorrem em genes cromossómicos, ou pela aquisição de elementos genéticos móveis, tais
como plasmídeos ou transposões, portadores de genes resistentes a antibióticos (Lupo et
al, 2012).
De um modo geral, a resistência ao antibiótico caracteriza-se por ser um traço gené-
tico adaptativo possuído ou adquirido por subpopulações de bactérias, permitindo-lhes
sobreviver e crescer na presença do agente antibiótico em concentração terapêutica que
normalmente inibe ou destrói esses microrganismos (Carvalho & Santos, 2016).
Sabe-se que as bactérias humanas e animais entram continuamente no meio ambiente,
normalmente através de águas residuais (por exemplo, excreção humana e defecação de
gado diretamente em ribeiros). Muitos desses organismos podem possuir os genes de
resistência antibiótica os quais têm a capacidade de se espalhar entre as comunidades
bacterianas autóctones do solo e água. Silva et al. (2006) sugerem ainda que, embora o
tratamento de águas residuais reduza o número total de bactérias, pode, no entanto, au-
mentar a proporção de bactérias resistentes aos antibióticos em efluentes, bem como dos
genes que possuem resistência antibiótica, constatando-se o contributo da ETAR para um
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aumento de bactérias nos seus efluentes. Simultaneamente, antibióticos de diversas ori-
gens entram nos recursos hídricos, ao qual a sua presença (particularmente, com uma dose
inferior à concentração mínima inibitória [MIC]) juntamente com bactérias detentoras
de genes resistentes a antibióticos pode desenvolver, efetivamente, resistência bacteriana
(Baquero et al., 2008; Harris et al., 2012).
Apesar da crescente preocupação com a resistência aos antibióticos, este fenómeno
não tem sido totalmente explorado em cenários ambientais, muito possivelmente devido
às concentrações de antibióticos detetados em ambientes não clínicos serem geralmente
muito baixas (Marti et al., 2014), sendo questionado por Kümmerer (2004) se a entrada
de antibióticos no ambiente será uma fonte importante para a aquisição de resistência
por parte das bactérias. O autor interroga ainda se a concentração de antibiótico e den-
sidade bacteriana serão suficientemente altas, se a exposição dura tempo suficiente para
promover resistência, ou se será a transferência de bactérias resistentes após uso indevido
de antibióticos muito mais importante do que a entrada dos próprios antibióticos, em
afluentes de água.
O impacto dos antibióticos presentes no meio aquático na frequência de transferên-
cia de resistência é questionável e sobre ele pouco se sabe. Uma vez no ambiente, os
antibióticos podem ser eliminados por processos bióticos (biodegradação por bactérias e
fungos) ou por processos não-bióticos (hidrólise, fotólise, oxidação e redução), atingindo
concentrações muito baixas, ou seja, níveis sub-inibitórios (Halling- Sorensen et al., 1998;
Kümmerer, 2009). Em concentrações sub-inibitórias, os antibióticos podem promover
várias alterações nas funções de limpeza das células, algumas delas podem não estar
associadas à resistência aos antibióticos, mas contribuem para a perturbação da comuni-
dade microbiana, levando, eventualmente, a um aumento geral da resistência (Fajardo &
Martinez, 2008).
A informação disponível até à data sugere que a entrada de bactérias resistentes no
meio ambiente a partir de diferentes fontes parece ser a principal fonte de resistência
no meio ambiente. (Kümmerer, 2009b). No entanto, alguns estudos têm revelado que
concentrações sub inibitórias de antibióticos similares às encontradas em alguns recursos
hídricos podem, efetivamente, promover resistência bacteriana aos antibióticos (Chow et
al, 2015; Gullberg et al. 2011).
No estudo realizado por Gullberg et al. (2011) foram analisadas duas espécies de bac-
térias e três antibióticos com o objetivo de determinar se a exposição a concentrações
de antibióticos muito baixas podem resultar em bactérias resistentes. Na experiência
obtiveram-se concentrações mínimas inibitórias (MIC) para a ciprofloxacina e para a
tetraciclina de 100 ng/L e 15 000 ng/L, respetivamente, as quais se assemelham a con-
centrações que podem ser encontradas em alguns ambientes hídricos. O valor de MIC
traduz a concentração mais baixa de um antibiótico, capaz de inibir o crescimento de
uma bactéria. Tendo por base o mesmo objetivo, Andersson & Hughes (2012) atingiram
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valores semelhantes ao estudo anterior. Os valores de MIC determinados, em condições
laboratoriais, corresponderam a 1 g/ml (streptomicina), 15 000 ng/L (tetraciclina), e de
100 ng/L até 2 500 ng/L (ciprofloxacina).
Também Chow et al. (2015) se propuseram a testar se concentrações sub-inibitórias de
antibióticos afetam espécies pseudomonas clinicamente e ambientalmente representati-
vas. Segundo os autores, as bactérias P. aeruginosa e P. protegens expostas aos antibióticos
canamicina, tetraciclina e ciprofloxacina a 1/10 do valor de MIC demonstraram altera-
ções significativas ao nível do genoma (alterações na sequência do ADN) e do fenótipo
(morfologia).
Concentrações correspondentes a 1/10 da MIC são, muitas vezes, semelhantes a con-
centrações de antibióticos detetados em águas superficiais, indicando que os resultados
deste estudo provavelmente representarão as taxas de mutação e recombinação que ocor-
rem em ambientes poluídos por antibióticos (Chow et al., 2015).
As bactérias resistentes aos antibióticos começaram a ser detetadas na água potável
na década de 1980 e mais tarde na década de 1990 (Kümmerer, 2004). Estudos mais re-
centes relataram igualmente bactérias e genes com resistência a antibióticos na água para
consumo, enfatizando o potencial risco para os humanos e animais (Farkas et al., 2013;
Xi et al., 2009). Esta questão assume especial relevância nos países em desenvolvimento
onde o acesso à água potável é limitado e a água potável pode ser retirada diretamente de
origens de água contaminadas, e usada sem qualquer tratamento.
Para além disso, atualmente, supõe-se que os processos de tratamento de água de
consumo (ETA) possam estar diretamente relacionados com alterações na comunidade de
bactérias resistentes aos antibióticos (Bai et al., 2015). No estudo realizado por Bai et al.
(2015) foi estudada, precisamente, a influência que os tratamentos na ETA podem ter nas
taxas de resistência bacteriana aos antibióticos com a utilização dos seguintes antibióticos:
ampicilina, canamicina, rifampicina, cloranfenicol e streptomicina.
Foram estudadas duas estações de tratamento de águas da cidade de Shangai na China
providas de: pré-ozonização, coagulação/floculação, sedimentação, filtração de areia, pós-
ozonização, filtro de carvão ativado biológico (CAB) e tratamentos de desinfeção por
cloraminas. Os resultados demonstraram que 16 tipos de bactérias resistentes a antibióti-
cos (ARB) foram detetados na água tratada, dos quais, 75% eram resistentes a múltiplos
antibióticos. Além disso, os autores chegaram a outras conclusões (figura 2.12).
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Figura 2.12: Influência dos processos de tratamento de água nas taxas de resistência a antibióticos
de bactérias em várias concentrações de antibióticos para diferentes antibióticos. Kan - Canami-
cina; STR - Estreptomicina; RIF - Rifampicina; CM - Cloranfenicol; AMP - Ampilicina. Efluente -
após desinfeção (Bai et al., 2015)
Quando os antibióticos estudados apresentaram concentrações dentro da faixa dos
1 – 10 µg/mL as taxas de resistência bacteriana aos antibióticos aumentaram à medida
que os processos de tratamento da água progrediram. Observou-se um aumento particu-
larmente significativo após o processo de filtração por CAB, durante o qual uma grande
quantidade de microrganismos se agregaram (Bai et al., 2015). Este ambiente foi propí-
cio à compartilha de elementos genéticos, nomeadamente genes resistentes, responsáveis
pela resistência bacteriana aos antibióticos.
Além disso, e como é observável na figura 2.12 (efluente), o processo de desinfeção
por cloraminas teve também um grande efeito sobre a resistência aos antibióticos. Em
contraste não foram observados aumentos significativos após a coagulação, sedimentação
ou a filtração com areia.
À medida que a concentração de antibióticos aumentava e, particularmente, quando
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a concentração excedia os 10 µg/mL, quase todas as bactérias foram inibidas ou mortas e
não se conseguiram reproduzir (Bai et al., 2015).
2.7 Tecnologias de tratamento de remoção de antibióticos da
água para consumo
A frequente deteção de antibióticos em águas superficiais e águas subterrâneas é con-
sequência de atividades antropogénicas, nomeadamente de atividades industriais, do-
mésticas e veterinárias e de uma ineficiente remoção em ETAR, conforme referido an-
teriormente. Diversos estudos têm relatado a presença destes compostos na água de
abastecimento o que sugere que alguns processos usados nas ETA não são eficazes. Com
o objetivo máximo de proteger a saúde humana, os processos de tratamento deverão
garantir a maximização da remoção destes compostos (Vieno et al., 2007).
As estações de tratamento de água (ETA) foram projetadas para remover diferentes
contaminantes (agentes patogénicos e substâncias orgânicas e inorgânicas) presentes na
água bruta, com o objetivo de providenciar água potável que esteja de acordo com os
limites legais. O tipo de tratamentos aplicado depende principalmente das características
(físicas, químicas e bacteriológicas) da água bruta, sendo que os processos mais utilizados
incluem coagulação, floculação, sedimentação, filtração e desinfeção (Jelic et al., 2012). A
figura 2.13 apresenta uma típica linha de tratamento convencional de uma estação de
tratamento de água para abastecimento.
Figura 2.13: Linha de tratamento convencional de uma estação de tratamento de águas (adaptado
de Spellman, 2003)
A coagulação e a floculação são uma parte essencial do tratamento de água potável.
Apesar de serem ineficazes na remoção de contaminantes orgânicos a nível vestigial, estas
operações auxiliam na remoção de partículas coloidais (turvação) e matéria orgânica
natural (NOM) e também alguns inorgânicos (por exemplo, cobre, mercúrio, arsênico e
flúor) (Ternes et al., 2004).
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2.7.1 Processos de oxidação/ desinfeção
A desinfeção é um método de tratamento que tem como objetivo a eliminação de micror-
ganismos potencialmente nocivos para a saúde dos consumidores, constituindo o mais
importante processo a que uma água, com destino ao consumo humano, deve ser sujeita.
Independentemente da origem de água, todas as águas de abastecimento devem ser su-
jeitas ao processo de desinfeção, mesmo no caso em que exista uma garantia de qualidade
microbiológica (Alves, 2010). Em Portugal, o Decreto-Lei 236/98 de 1 de agosto, propõe
diferentes classes para as águas destinadas à produção de água para consumo humano
de acordo com a sua qualidade. As águas que apresentam melhor qualidade pertencem
à Classe A1, A2 para as intermédias e A3 para as que apresentam pior qualidade. No
Decreto-Lei são definidos os tratamentos a aplicar, em função da categoria em que a água
se encontra:
- Classe A1 – tratamento físico e desinfeção;
- Classe A2 – tratamento físico e químico e desinfeção;
- Classe A3 – tratamento físico, químico de afinação e desinfeção.
Entre os oxidantes/desinfetantes mais frequentemente utilizados em sistemas de tra-
tamento de águas de abastecimento encontram-se o cloro, o dióxido de cloro e o ozono.
Os processos de oxidação podem ocorrer em três pontos distintos ao longo da linha
de tratamento. Inicialmente pode ocorrer a pré-oxidação da água, que tem como objetivo
o controlo de odor, cor e sabor, a redução do teor de contaminantes específicos, o controlo
do crescimento biológico nas tubagens bem como no controlo do desenvolvimento de
algas, essencialmente nos decantadores. Eventualmente pode ser necessário implementar
uma oxidação intermédia, sendo normalmente utilizado o ozono como reagente (pós-
ozonização). Nesta etapa o reagente é utilizado com o objetivo principal de tornar os
filtros de carvão biologicamente ativos.
Na fase final da linha de tratamento deve ser garantida a inativação/destruição dos
microrganismos patogénicos e assegurada a proteção da água ao longo do sistema de
distribuição de água. Na figura 2.14 é apresentada uma linha de tratamento de água para
abastecimento e a localização dos processos de oxidação/desinfeção.
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Cloro, dióxido de cloro
Figura 2.14: Localização dos processos de oxidação/desinfeção numa linha de tratamento de água
para abastecimento
2.7.1.1 Cloragem
O cloro constitui o desinfetante mais amplamente utilizado para a inativação de agen-
tes patogénicos em tratamentos de água de abastecimento e, historicamente, fez o maior
contributo para a proteção da saúde pública dos consumidores (EPA, 2011). Este oxi-
dante/desinfetante é utilizado na desinfeção numa de três formas: gasosa como Cl2, na
forma líquida (hipoclorito de sódio – NaOCl) ou na forma sólida (hipoclorito de cálcio
[Ca(OCl)2]). A sua seleção em detrimento das outras formas depende da quantidade
de água a ser tratada, da configuração do sistema de água, da disponibilidade local dos
produtos químicos e da capacidade do operador (Spellman, 2003).
Em contacto com a água, estes reagentes são rapidamente hidrolisados, originando
os compostos ácido hipocloroso (HOCl) e o ião hipoclorito (OCl- ) os quais são os agen-
tes ativos na desinfeção (Alves, 2010). O ácido hipocloroso é mais reativo do que o ião
hipoclorito e também um desinfetante e oxidante mais forte (EPA, 2011).
A cloragem tem como vantagens ser um processo relativamente simples e económico
que não requer uma experiência técnica extensa sendo capaz de se adaptar a sistemas
de tratamento de tamanho variável alterando os sistemas de dosagem. O cloro é um
bactericida muito eficaz, com possibilidade de ser administrado em diferentes pontos
ao longo da linha de tratamento, sendo, no entanto, mais usualmente aplicado como
pré-oxidante e/ou no final da linha de tratamento, como desinfetante (Spellman, 2003).
Por outro lado, é necessária precaução ao adicionar cloro livre em águas com a pre-
sença de compostos orgânicos, uma vez que essa reação potencia a formação de compostos
organo-halogenados, nos quais se incluem os tri-halometanos, considerados compostos
cancerígenos. (Letterman, 1999). Apesar de menos eficientes, as monocloraminas são,
muitas vezes, utilizadas como desinfetante secundário, sobretudo em águas que origina-
riam elevadas concentrações de subprodutos de desinfeção (SPD), caso se recorresse ao
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cloro livre como desinfetante (Alves, 2010).
Uma das principais vantagens de usar compostos de cloro é o resíduo efetivo que
ele produz. Um residual indica que a desinfeção está completa e o sistema possui uma
qualidade bacteriológica aceitável (Spellman, 2003).
2.7.1.2 Ozonização
Em tratamento de água potável, o ozono atua como oxidante, germicida, bactericida e
viricida. Possui um poder desinfetante 10 a 100 vezes superior ao do cloro, propriedade
que o torna muito eficiente na eliminação de cor, odor e sabor, matéria orgânica e micropo-
luentes (Alves, 2010). Constitui um oxidante muito seletivo que reage preferencialmente
a ligações insaturadas (ligações C-C dupla ou tripla) e anéis aromáticos substituídos por
grupos dadores de electrões (por exemplo, OH, NH2 e OCH3) (Vieno et al., 2007).
Em reação ao contacto com a água, resultam os radicais livres HO eHO2, com elevado
poder oxidante, que são as espécies ativas no processo de desinfeção.
Na maioria das instalações, o ozono é usado principalmente para controlo de sabor
e odor e remoção de cor, em pré-oxidação. É também utilizado em oxidação intermédia,
sendo usualmente recomendado o uso de filtros de areia ou filtros com carvão ativado
após a sua administração. Deste modo torna-se possível a remoção da matéria orgânica
ou micropoluentes oxidados, por adsorção e biodegradação.
O ozono é capaz de destruir macromoléculas orgânicas como ácidos fúlvicos e húmicos
e de degradar compostos potencialmente cancerígenos como os hidrocarbonetos aromáti-
cos policíclicos. Por outro lado, a sua aplicação pode conduzir à formação de sub-produtos
não desejados, incluindo aldeídos, cetonas, ácido glicólico e bromatos, especialmente pre-
ocupante devido à sua genotoxicidade e o único não degradado no processo de filtração
(Gunten, 2003). O uso de biofiltros após o ozono torna-se especialmente importante na
remoção dos sub-produtos da ozonização (Alves, 2010; Schutte et al., 2006).
A utilização de ozono tem como grande vantagem o facto das suas propriedades desin-
fetantes não se alterarem num intervalo de pH compreendido entre 6 e 8,5, e apresentar
tempos de contacto com a água relativamente curtos.
Em contrapartida o custo de implementação do sistema de ozonização é elevado.
Sendo o ozono um reagente muito instável e tóxico, torna necessária a sua produção no
local e no momento em que é aplicado (Alves, 2010).
Apesar de muito eficiente, o ozono não deve ser usado na desinfeção final da linha
de tratamento, uma vez que desta forma não é garantido residual ativo persistente ao
longo do sistema de distribuição de água potável, correndo-se o risco de crescimento
microbiano nas condutas de distribuição (Alves, 2010).
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2.7.1.3 Radiação ultravioleta
A desinfeção por radiação ultravioleta (UV) é eficaz na inativação de protozoários, bac-
térias e vírus e por se tratar de um agente físico tem a grande vantagem de não serem
formados subprodutos no processo, não alterar o sabor ou odor da água e não remover
minerais benéficos da água. (Schutte et al., 2006; Johnson, 2010). A sua eficiência depende,
entre outros fatores, do nível de turvação da água, pelo que é importante garantir-se uma
baixa turvação, de preferência inferior a 5 NTU (Alves, 2010).
O efeito germicida dos raios ultravioleta tem como comprimentos de onda ótimos, a
faixa entre os 245 e 285 nm. É neste intervalo que o ADN dos microrganismos absorve
radiação UV, induzindo alterações na informação genética que impedem a sua multipli-
cação (Alves, 2010).
Este processo requer tempos de residência curtos e pequenas doses de radiação, pelo
que a maioria dos microrganismos é eliminada com doses de 5-25 mJ/cm2 e 90-140
mJ/cm2. A radiação UV apresenta-se bastante eficaz contra os protozoários resistentes ao
cloro, Giardia e Cryptosporidium. (Schutte et al, 2006; Johnson, 2010).
A radiação ultravioleta apresenta um poder desinfetante residual nulo e consequente-
mente não oferece proteção contra a multiplicação ou após o crescimento de microrganis-
mos (Schutte et al., 2006).
2.7.2 Processos avançados de oxidação
Nos últimos anos tem se observado um crescente interesse pelos processos avançados de
oxidação (PAO) relacionado com a sua capacidade na remoção de poluentes, em compa-
ração com os processos convencionais de tratamento de água (Rodriguez-Narváez et al.,
2017).
Os PAO constituem técnicas de tratamento de águas muito eficazes na oxidação de
inúmeros compostos orgânicos e inorgânicos, incluindo os compostos farmacêuticos. Estes
processos são todos baseados na geração de radicais livres (HO,O2,HO2), nomeadamente
o radical hidroxilo (HO), que é um oxidante altamente reativo (Rivera-Utrilla et al., 2013).
Os radicais hidroxilo são formados a partir de oxidantes como H2O2 ou O3, sendo
que a eficiência pode ser aumentada pela combinação com a radiação ultravioleta (UV)
(Melo et al., 2009). Em condições de operação ótimas, por exemplo, tempo de contato
suficiente, são capazes de oxidar o contaminante alvo em dióxido de carbono e água, os
produtos finais mais estáveis de oxidação química, através de um processo denominado
mineralização (Chen et al. 2000).
De acordo com Dewil et al. (2017), uma das suas principais vantagens em comparação
com as tecnologias convencionais é que os PAO degradam efetivamente componentes
recalcitrantes sem gerar um fluxo de resíduos secundário, como é o caso, por exemplo,
dos processos de filtração por membranas. Além de que, na maioria dos casos, a formação
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de espécies perigosas no efluente é limitada. Apresenta benefícios comparativamente à
oxidação por cloro de produtos orgânicos, durante o qual é formada uma quantidade
considerável de espécies organo-cloradas.
Os processos avançados de oxidação frequentemente utilizados em tratamentos de
água são: O3/H2O2, O3/UV, UV/H2O2 e O3/H2O2/UV.
2.7.3 Carvão ativado
O uso de carvão ativado apresenta diversas aplicações no tratamento de água potável.
É normalmente usado para remover compostos que originam odores e sabores na água,
compostos sintéticos orgânicos, matéria orgânica dissolvida e subprodutos formados na
desinfeção (Karanfil, 2006).
O carvão ativado é comercializado na forma granular (CAG), ou em pó (CAP) e a
utilização de cada um deles depende do grau de contaminação da água e da frequência
de manifestação de problemas de odores, sabores e contaminantes vários (Alves, 2010).
O carvão em pó é geralmente utilizado para uso descontínuo, tendo como vantagem
flexibilidade operatória, já que é possível selecionar a qualidade e o tipo de carvão em
função do contaminante a remover. Contudo, quando o problema é recorrente e são exi-
gidas doses elevadas de CAP, o uso de filtros de carvão granular torna-se mais viável. O
CAG requer investimentos iniciais na instalação de estruturas mais complexas e permite
regenerações periódicos. Embora mais caro, o carvão granulado utilizado em filtros per-
mite os processos de adsorção e filtração aumentando a eficiência do tratamento (Alves,
2010).
Segundo Alves (2010), a sua eficácia na adsorção de contaminantes depende de vários
fatores, nomeadamente:
• solubilidade do contaminante - em geral, quanto mais solúvel na água, mais difi-
culdade deste ser adsorvido pelo carvão
• polaridade do contaminante - moléculas com polaridade nula ou baixa são melhor
adsorvidas
• tamanho das moléculas e dos poros do carvão – tamanho dos poros deve ser 1 a 5
vezes o diâmetro das moléculas a reter
• pH – grau de adsorção de substâncias orgânicas aumenta, em geral, com o decrés-
cimo do pH da água.
Relativamente ao ponto de aplicação no processo de tratamento, o CAP é normalmente
introduzido depois da coagulação e floculação e previamente à sedimentação e filtração. O
uso de filtros de carvão (CAG) deve ocorrer após a filtração de areia e antes da desinfeção
final da água. Na figura 2.15 são apresentados os pontos de aplicação de CAP e CAG ao
longo de uma linha de tratamento.
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Figura 2.15: Pontos de aplicação de carvão ativado em pó (CAP) e carvão ativado granulado (CAG)
(Adpatado de Karanfil, 2006 e Letterman, 1999)
A tecnologia de tratamento de água potável, conhecida como filtração por carvão
ativado biológico (CAB), surgiu para superar limitações associadas aos processos conven-
cionais e avançados de tratamento de águas superficiais. O sistema de biofiltração utiliza
o carvão ativado granulado como meio filtrante no qual se desenvolvem microrganismos,
resultando em taxas superiores na remoção de contaminantes. Deste processo resulta
uma água tratada menos propensa a produzir subprodutos indesejáveis (cloração) e mais
propensa a manter um valor de cloro residual estável no sistema de distribuição de água
(Simpson, 2008; Borges et al., 2016).
2.7.4 Processos de separação por membranas
As membranas podem ser definidas como uma barreira semipermeável e seletiva que
restringe a transferência de massa entre duas fases permitindo a passagem de alguns
constituintes, ao mesmo tempo que bloqueia a passagem de outros (Alves, 2010; Spellman,
2003).
De uma maneira geral, as membranas atuam como um filtro extremamente fino que
permite a passagem da água sob alta pressão podendo, dependendo do processo de separa-
ção por membranas, separar, para além de sais e moléculas orgânicas dissolvidas, também
bactérias, vírus e microrganismos resistentes a tratamentos químicos (como cloragem e
ozonização), produzindo uma água purificada (Schutte et al., 2006).
No processo de separação por membranas (figura 2.16) a corrente de alimentação
com concentração do composto CF é alimentada em escoamento tangencial ao longo da
superfície da membrana e divide-se em duas correntes, o retido e o permeado (Alves,
2010).
O movimento dos compostos através da membrana requer uma força motriz, isto é,
uma diferença de potencial entre os dois lados da membrana. Segundo Habert (2006), os
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Figura 2.16: Correntes do processo membranar (adaptado de Alves, 2010)
processos comerciais de separação por membrana utilizam como força motriz o gradiente
de potencial elétrico e/ou o potencial de pressão, que é o mais utilizado em tratamento
de água potável. Os quatro métodos principais de filtração por membrana de pressão são
a microfiltração (MF), ultrafiltração (UF), nanofiltração (NF) e osmose inversa (OI), em
ordem decrescente de tamanho do poro (Dolar et al., 2012).
Os processos de separação por membranas revelam grande interesse devido à maior
taxa de remoção de poluentes orgânicos de baixo peso molecular, excelente qualidade
do efluente, e capacidade de integração com outros sistemas. No entanto e apesar de
suas vantagens, estes processos de filtração são concebidos para concentrar poluentes
e não para os degradar, exigindo a frequente limpeza das membranas (Taheran, 2016).
Segundo Alves (2010), durante o escoamento tangencial através da membrana é registado
um declínio no fluxo de permeado ao longo do tempo devido a uma série de fenómenos
que criam condições favoráveis ao entupimento (fouling) da membrana. Uma vez que a
membrana é seletiva, ou seja, permite a passagem apenas de alguns solutos, observa-se
uma acumulação dos solutos que são rejeitados pela membrana (Alves, 2010).
Este declínio no fluxo é influenciado pela composição e dimensão dos poros das mem-
branas e pelos parâmetros físicos e químicos constituintes da água bruta, tal como par-
tículas inorgânicas em suspensão e matéria orgânica, como substâncias húmicas (Alves,
2010). Parâmetros como o tamanho molecular do composto, o pH, forças iónicas e hidro-
fobicidade podem também afetar a eficiência de remoção pelos processos membranares.
Esta tecnologia serve como barreira que varia no tamanho efetivo dos seus poros e,
portanto, cada técnica de filtração é otimizada para remover um grupo-alvo de contami-
nantes da maneira mais económica baseada no tamanho do soluto. À medida que se passa
de MF para UF e NF / OI, o tamanho (ou peso molecular) dos solutos separados diminui
e, consequentemente, o tamanho do poro da membrana é menor (Schutte et al., 2006).
A figura 2.17 apresenta os constituintes de uma água capazes de serem removidos por
cada tipo de membrana e a tabela 2.19 expõe as características das diferentes membranas,
como a dimensão do poro e a pressão aplicada, bem como o material retido em cada uma.
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Figura 2.17: Capacidade de separação dos processos de separação por membranas (Rodriguez-
Narváez et al., 2017)
Tabela 2.19: Características dos processos de separação por membranas (Adaptado de Alves, 2010
e Schutte et al., 2006)
Processo Material retido Dimensão do poro Pressão aplicada
Microfiltração (MF)
Material em suspensão (0,1 - 10 µm);
bactérias maiores (Giardia);
remoção parcial de vírus




remoção parcial de vírus
0,002 - 0,1 µm 0,5 - 5 bar
Nanofiltração (NF) Barreira absoluta a cistos e vírus 0,001 - 0,002 µm 1,5 - 40 bar
Osmose Inversa (OI)
Sais; pequenas moléculas orgânicas;
barreira absoluta a cistos e vírus - 20 - 100 bar
2.8 Eficiências de Remoção
A maioria das estações de tratamento de águas residuais (ETAR) e águas de abasteci-
mento (ETA) foram concebidas para remover organismos patogénicos, matéria orgânica
e inorgânica, e não projetadas para a remoção de poluentes demasiado polares, como os
antibióticos (Xu et al., 2007, Jelic et al., 2012). Como tal, é de grande importância o estudo
de soluções económicas e adequadas que maximizem a remoção destes compostos de
águas utilizadas para produção das água para consumo.
A eficiência de uma ETA na degradação ou remoção de compostos farmacêuticos
depende de vários fatores, entre os quais, a qualidade da água de origem, o tipo e modo de
operação de cada processo de tratamento e as características físico-químicas dos próprios
compostos (Jelic et al., 2012). No caso dos antibióticos, são compostos que apresentam
estruturas e propriedades muito diferentes entre si, pelo que será importante avaliar se
o mesmo processo é igualmente eficiente na remoção de classes de antibióticos distintas.
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Para além disso, é provável que não exista apenas um processo de tratamento eficaz na
sua remoção, mas sim uma combinação de procedimentos distintos.
No tratamento de água, existem diversos processos físicos ou químicos que podem ser
utilizados para a remoção destes contaminantes, nomeadamente processos de oxidação
(métodos destrutivos), e processos de adsorção e processos de separação por membranas
(processos não destrutivos/mudança de fase). A escolha da técnica aplicada depende do
nível de concentração do contaminante no efluente a tratar e da sua própria eficiência.
De uma forma geral, processos convencionais de tratamento de águas como coagula-
ção/floculação, sedimentação, e filtração em areia (filtros de areia) são ineficazes na remo-
ção de compostos farmacêuticos e produtos de cuidado pessoal (PPCP) (<30%) (Huerta-
Fontela et al., 2011) e segundo Liu et al. (2016) a remoção de antibióticos é inferior a
10%. De acordo com WHO (2012) os processos de degradação com cloro oxidam cerca
de metade dos produtos farmacêuticos investigados, sendo a cloramina a menos eficiente.
Os antibióticos sulfametoxazol, trimetroprim e eritromicina, estão entre os compostos
que apresentaram alta remoção por cloro livre (Khiari, 2007 citado por WHO, 2012).
No que diz respeito às tecnologias avançadas de tratamento de águas, como por exem-
plo, a ozonização, adsorção por CAG, filtração por membranas e radiação ultravioleta
(UV), alguns estudos têm reportado que podem ser eficientes na remoção da maioria das
concentrações vestigiais de PPCP e de compostos endocrinológicos (Boleda, 2011).
2.8.1 Processos de oxidação
2.8.1.1 Ozono
Um estudo elaborado por Adams et al., (2002) teve como objetivo determinar a eficiência
de processos de tratamento de água convencionais na remoção de antibióticos comum-
mente encontrados nas origens de água de abastecimento, sob condições típicas de uma
ETA. Foram analisadas duas amostras de água, uma delas água destilada/desionizada e
outra proveniente do rio Missouri. A figura 2.18 ilustra o processo de ozonização ocorrido
no qual foi usada uma dosagem de ozono de 0,3 mg/L.
Foram observadas rápidas reações entre o ozono e os antibióticos em estudo, pelo que
se constataram remoções superiores a 95% de cada composto ao minuto 1.3.
O estudo realizado por Liu et al. (2013a) pretendeu, semelhantemente ao anterior,
simular a remoção de antibióticos tipicamente detetados em origens de água através de
ozonização. O sulfametoxazol pertencente ao grupo das sulfonamidas, e a eritromicina,
do grupo dos macrólidos foram os antibióticos analisados e tinham inicialmente uma con-
centração de 500 ng/L na amostra de água. A água foi submetida a ozonização durante 30
minutos com diferentes dosagens de ozono. Os resultados (valor da razão da concentração
final e da concentração inicial) são apresentados na figura 2.19.
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Figura 2.19: Efeito da dosagem de ozono na remoção de antibióticos (Liu et al., 2013a)
É possível observar que o sulfametoxazol foi significativamente removido, apresen-
tando uma eficiência de remoção de 93% para uma dosagem de ozono de 2 mg/L. A
eritromicina foi também substancialmente removida, atingindo uma eficiência de remo-
ção de 91% quando utilizada uma dosagem de ozono de 3 mg/L.
Quando foi utilizada uma concentração de ozono de 6 mg/L observou-se remoção
quase total dos dois antibióticos, no entanto, as concentrações mínimas de ozono ne-
cessárias para a degradação de sulfametoxazol e eritromicina foram 2 mg/L e 3 mg/L,
respetivamente, com as condições da água utilizada para o estudo. Segundo o autor, dife-
rentes dosagens de ozono na degradação de ambos os antibióticos devem-se a diferentes
estruturas dos fármacos. Ao contrário da eritromicina (estrutura totalmente saturada), o
sulfametoxazol apresenta ligações C-C insaturadas, as quais oO3 ataca preferencialmente
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(Liu et al., 2013a).
Macsek et al. (2017) também estudou a ozonização de vários compostos farmacêuti-
cos, chegando à conclusão que com uma dosagem de 0,024 mmol/L de ozono removia
completamente os seguintes antibióticos: azitromicina, claritromicina, eritromicina, roxi-
tromicina, sulfatiazol e sulfametoxazol.
2.8.1.2 Cloro
Com o objetivo de avaliar o potencial do dióxido de cloro (ClO2) na oxidação de produtos
farmacêuticos durante o tratamento de água, Huber et al. (2005) estudaram amostras
provenientes de água subterrânea da cidade de Duebendorf na Suíça. À água subterrâ-
nea foram adicionadas 4 sulfonamidas com concentração 1 µg/L, e 4 macrólidos com
100 ng/L, a qual foi posteriormente tratada com ClO2, administrado com uma dosagem
de 0.1 mg/L. A figura 2.20 demonstra a concentração residual relativa dos compostos








Figura 2.20: Concentração residual relativa dos antibióticos selecionados das classes sulfonamidas
e macrólidos na água subterrânea em função do tempo de contacto. Condições experimentais:
ClO2 = 0,1 mg/L; pH=7,5; T=20ºC; Sulfonamidas = 1 µg/L; Macrólidos = 100 ng/L (Huber et al.,
2005)
Após um período de contacto de 30 minutos, os antibióticos sulfametoxazol, sulfame-
tazina, sulfapiridina e sulfatiazol sofreram oxidação a mais de 95% da sua concentração
total. Apesar das semelhanças estruturais deste grupo a reatividade das diferentes sulfo-
namidas ao ClO2 variou um pouco mais do que o esperado, no entanto estas variações
podem ser explicadas pelas suas diferentes especificações. Através da figura 2.20 é fá-
cil constatar que a sulfapiridina constitui, relativamente ao grupo das sulfonamidas, o
antibiótico menos oxidável pelo dióxido de cloro.
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Por outro lado, os macrólidos analisados foram oxidados mais lentamente do que as
sulfonamidas e a extensão da oxidação do composto original apenas atingiu mais de 80%
após 180 min.
No estudo de Wang et al. (2010) realizado à escala laboratorial foi investigado o com-
portamento de alguns antibióticos da classe das fluoroquinolonas durante o processo de
desinfeção por dióxido de cloro (ClO2). As eficiências de remoção de cada antibiótico são
apresentadas na figura 2.21.
Águas residuais pH = 7,35   

















Figura 2.21: Eficiências de remoção esperadas de várias fluoroquinolonas de águas residuais e
superficiais (ClO2 = 1 mg/L; 30 min)(Wang et al., 2010)
Segundo os autores, as fluoroquinolonas que contenham aminas terciárias na sua
composição (ofloxacina (OFL) e enrofloxacina (ENR)) reagem com o dióxido de cloro
mais rapidamente que a ciprofloxacina (CIP), norfloxacina (NOR), lomefloxacina (LOM)
e ácido pipemídico (PIP), os quais contêm aminas secundárias.
Chamberlain e Adams (2006) propuseram-se, também, a estudar a eficácia da oxidação
de antibióticos pertencentes às classes das sulfonamidas e dos macrólidos em condições
análogas ao tratamento de água potável, desta vez, com a aplicação de cloro livre. O
estudo compreendeu remoção dos fármacos de água filtrada proveniente do rio Missouri.
A figura 2.22 ilustra a remoção oxidativa de seis sulfonamidas de água de superfície
para situações de valores de pH diferentes. É possível observar que as sulfonamidas
podem ser facilmente removidas da água potável a níveis de pH quase neutros (6.1 e 7.6),
mas que, em níveis de pH mais altos, apenas uma remoção parcial pode ser observada. Em
condições experimentais de 25ºC e tempos de reação de até 2 h, uma concentração inicial
de 1 mg/L de cloro livre removeu uma média de 88% dos antibióticos num intervalo de
pH de 6.1 - 9.1.
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Figura 2.22: Remoção oxidativa de seis sulfonamidas, em águas superficiais, por cloro livre (1
mg/L) e em função do pH (Chamberlain & Adams , 2006)
No caso dos macrólidos selecionados, e com as mesmas condições experimentais, a
remoção média em águas superficiais foi de 69%.
Segundo WHO (2011), compostos que apresentaram alta remoção por cloro livre, mas
baixa remoção por cloraminas incluem antibióticos, como sulfametoxazol, trimetoprim e
eritromicina.
2.8.1.3 Radiação Ultravioleta
No seguimento do estudo de Adams et al. (2002) foi avaliada a eficiência de remoção de
antibióticos através da fotólise por radiação ultravioleta. As lâmpadas utilizadas para o
efeito emitiram radiação com comprimento de onda de 254 nm e a radiação emitida foi
variável ao longo da experiência (figura 2.23).
A análise dos resultados da fotólise por radiação ultravioleta requer uma comparação
com as dosagens UV comumente utilizadas na desinfeção da água. Segundo Adams et
al. (2002) as doses típicas de ultravioleta para desinfeção de água são da ordem de 30
mJ/cm2. Apesar das doses de UV de 3 000 mJ/cm2, aplicadas no estudo, cada um dos
antibióticos examinados foi removido da água destilada e do rio Missouri apenas com
percentagens entre 50 e 80 %. Embora administradas dosagens na ordem de 100 vezes
54
2.8. EFICIÊNCIAS DE REMOÇÃO

















Figura 2.23: Eficiência de remoção dos compostos estudados em função da dosagem de UV (254
nm) em água destilada (A) e na água superficial do rio Missouri (B) (Adams et al., 2002)
mais do que a dosagem de desinfeção típica utilizada, é evidente que a radiação UV a 254
nm não é eficaz na remoção dos antibióticos do estudo (Adams et al., 2002).
Ou et al. (2016) propôs-se a estudar a degradação da ciprofloxacina através de radiação
UV com diferentes comprimentos de onda, nomeadamente 255, 265, 280, 310 e 365 nm
(figura 2.24).
As radiações com 280 e 310 nm resultaram numa remoção significativa da ciprofloxa-
cina (10 mg/L), no entanto os restantes comprimentos de onda apenas induziram ligeiras
variações. Na experiência, a maior eficiência de remoção atingiu 66% após 60 min de






Figura 2.24: Eficiência de remoção da ciprofloxacina através de radiação UV com diferentes com-
primentos de onda (Ou et al., 2016)
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No estudo de Snyder (2010), a inativação por parte de radiação UV apresentou eficiên-
cias inferiores a 20% para a maioria dos compostos (tabela 2.20). Entre eles, os antibióticos
eritromicina e trimetoprim, os quais foram submetidos a uma radiação de 40 mJ/cm2. O
sulfametoxazol apresentou a maior taxa de remoção, na classe dos antibióticos.
Tabela 2.20: Remoção de antibióticos por UV (Adaptado de Snyder, 2010)
Remoção <20% Remoção 50 - 80 %
Eritromicina;
Trimetoprim Sulfametoxazol
2.8.2 Processos avançados de oxidação
Snyder et al. (2006) realizou experiências à escala laboratorial e à escala piloto com amos-
tras de água provenientes de rio Colorado, nos Estados Unidos da América. Com a experi-
ência, os autores, pretendiam estudar a remoção de diversos contaminantes da água com
a utilização de dosagens de O3 entre 1 - 3 mg/L, inclusive com e sem adição de H2O2. A
tabela 2.21 apresenta os resultados relativos aos antibióticos analisados no estudo.
Tabela 2.21: Remoção de antibióticos com diferentes doses de O3 e H2O2 (Adaptado de Snyder et
al., 2006)
O3 (mg/L) 1,25 2,5
H2O2 (mg/L) 0 0,25 0 0,5
Tempo de reação (min) 2 6 14 24 2 6 14 24 2 6 14 24 2 6 14 24
Contaminante Concentração (ng/L) % remoção
Eritromicina 12 >89 >92 >92 >92
Sulfametoxazol 327 99 >99 >99 >99 >99
Trimetoprim 312 >99 >99 >99 >99
Os resultados demonstraram elevadas taxas de remoção da maioria dos compostos,
incluindo os antibióticos analisados. O sulfametoxazol e o trimetoprim foram os antibióti-
cos que alcançaram eficiências de remoção mais elevadas, com e sem o uso deH2O2. Aliás,
segundo os autores, após 2 min de tempo de contacto, o ozono foi eficiente na remoção da
maioria dos contaminantes da água de superfície. No caso particular dos antibióticos ana-
lisados, o uso de H2O2 não foi decisivo para o alcance de melhores eficiências de remoção,
no geral.
No, já referido, estudo de Liu et al. (2013a) foi avaliada a influência que a presença de
H2O2 na oxidação por ozono teria na remoção dos antibióticos sulfametoxazol e eritro-
micina. Para tal, o estudo teve em conta diferentes relações molares de H2O2/O3 (0,25:1;
0,5:1; 1:1; 2:1 e 4:1). A figura 2.25 apresenta os resultados do efeito de H2O2 na remoção
dos dois antibióticos da água.
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Razão molar H2O2/O3 Razão molar H2O2/O3
Eritromicina
Figura 2.25: Efeito da razão molar H2O2/O3 na remoção do sulfametoxazol (O3 = 2 mg/L; pH =
6,24) e da eritromicina (O3 = 3 mg/L; pH = 6,29) (Liu et al., 2013a)
A eficiência de remoção de compostos antibióticos com H2O2/O3 pareceu acompa-
nhar a seguinte ordem decrescente: 0,5: 1 > 1: 1 > 0,25: 1> apenas O3 > 2: 1 > 4: 1. Entre
as doses testadas, é possível constatar que a razão molarH2O2/O3 = 0,5 demonstrou a má-
xima remoção do estudo, com eficiências de remoção do sulfametoxazol e da eritromicina
de 99% 98%, respetivamente.
Macsek et al. (2017) estudaram a remoção de antibióticos da classe das sulfonamidas
(sulfametazina, sulfametoxazol, sulfatiazol) e macrólidos (eritromicina, azitromicina, cla-
ritromicina e roxitromicina), bem como anti-inflamatórios não esteroides por processos
avançados de oxidação, incluindo o processo unitário de ozono, O3/H2O2 e H2O2/UV





























Figura 2.26: Remoção dos compostos estudados por ozonização simples (Macsek et al., 2017)
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Figura 2.28: Remoção dos compostos estudados por H2O2 combinado com UV-C (Macsek et al.,
2017)
Com uma dosagem muito baixa de ozono (0,024 mmol/L) observaram-se remoções
completas de todos os macrólidos, sulfatiazol, sulfametoxazol e do naproxeno (figura
2.26). A adição de peróxido de hidrogénio na razão H2O2/O3 = 0,5 (figura 2.27) aumen-
tou a remoção de sulfametazina e de ibuprofeno numa média de 9% e em 12% para o
Cetoprofeno. A experiência com H2O2 combinada com radiação UV (figura 2.28) não
mostrou nenhuma melhoria significativa na remoção em comparação com a simples ozo-
nização (exceto Cetoprofeno devido à absorção UV-C).
De todas as combinações testadas de processos de oxidação, a combinação H2O2/O3
foi a mais eficiente na remoção dos poluentes estudados, para a qual a eficiência de
remoção dos poluentes esteve sempre acima de 90% e a maioria deles foi completamente
removida.
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2.8.3 Carvão Ativado
O carvão ativado granular (CAG) ou em pó (CAP) pode obter elevadas eficiências de
remoção de compostos farmacêuticos alvo, especialmente compostos hidrofóbicos. A efi-
ciência de remoção é uma função do tempo de contato, carga orgânica, estrutura química,
solubilidade e tipo de carbono (WHO, 2012). Compostos como o ioprometo, ibuprofeno,
meprobamato, sulfametoxazol e diclofenaco demonstraram ser mais resistentes à remoção
por carbono ativado (Khiari, 2007 citado por WHO, 2012).
Como referido anteriormente, Adams et al. (2002) estudaram a eficiência de processos
de tratamento de água típicos na remoção de sete antibióticos diferentes. No processo de
adsorção por carvão ativado em pó (CAP) foram analisadas diferentes dosagens (0, 5, 10,
20 e 50 mg/L) implementando-se um período de contacto de 4 horas de modo a simular




















Figura 2.29: Percentagem de remoção dos compostos estudados com CAP na amostra de águas
destilada (A) e da água do rio Missouri (B) versus dosagem de CAP (mg/L) (Adams et al., 2002)
Na água destilada, a remoção de cada antibiótico variou entre 57 e 97 % e de 81 a 98
% para doses de CAP específicas de 10 e 20 mg/L, respetivamente. Na amostra de água
proveniente do rio Missouri, a remoção de cada um dos antibióticos variou entre 49 e 73
% e para doses de CAP de 10 e para 20 mg/L obtiveram-se valores de remoção entre 65
a 100 %. É possível observar na figura 2.29, que com a administração de uma dosagem
de carvão ativado em pó de 50 mg/L, ambas as amostras de água analisadas atingiram
percentagens de remoção superiores a 90 % para todos os compostos.
Os resultados demonstram que a adsorção de CAP fornece um sistema viável com o
qual é possível remover estes produtos farmacêuticos em doses comuns de CAP (Adams
59
CAPÍTULO 2. REVISÃO BIBLIOGRÁFICA
et al., 2002).
Liu et al. (2013b) estudaram as características e o desempenho do CAP na remoção
de antibióticos em água à escala laboratorial, o que poderá constituir referência para
a remoção de antibióticos de origens de águas usadas para tratamento de águas para


















Figura 2.30: Concentrações de sulfametoxazol versus dosagem de CAP. Taxa de remoção do anti-
biótico (Liu et al., 2003b)
É observado um aumento da eficiência de remoção de sulfametoxazol proporcional à
dosagem de carbono ativado em pó. Quando aplicada uma dosagem de CAP de 10 mg/L
a taxa de remoção de sulfametoxazol foi 76,71% e para doses de CAP iguais ou superiores
a 20 mg/L, a sua taxa de remoção aumentou para 95%.
O estudo pretendeu, ainda, analisar o efeito que diferentes dosagens de carvão ativado
em pó (0 mg/L, 2 mg/L, 6 mg/L, 12 mg/L, 18 mg/L e 24 mg/L) teriam em antibióticos
distintos (figura 2.31).
Pela análise da figura 2.31 pode observar-se que a concentração de todos os antibió-
ticos nas amostras de água diminui com o aumento da dosagem de CAP. Este processo
de tratamento possui uma grande capacidade de remoção de antibióticos, sendo que as
taxas de remoção dos antibióticos testados aumentaram com aumento na dosagem de
CAP dentro de um determinado intervalo. Para uma dosagem de CAP de 24 mg/L, a
taxa máxima de remoção de sulfametoxazol, sulfadimidina, eritromicina, oxitetraciclina
e tetraciclina atingiu 79,84 %, 80,05 %, 83,32 %, 94,62 % e 96,88 % respetivamente (Liu
et al., 2013b).
Os resultados indicam que as características de adsorção do CAP são diferentes para
tipos de antibióticos díspares. A capacidade do CAP na adsorção da tetraciclina e da
oxitetraciclina foram superiores aos restantes antibióticos.
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Figura 2.31: Concentrações dos antibióticos versus dosagem de CAP (Liu et al., 2003b)
No estudo de Zhang et al. (2016a) a água superficial (pH = 7.1 ± 0.1) foi recolhida
diretamente da estação de tratamento de água de Tianjin Xinkaihe, na China. A água de
amostragem resulta da mistura de 28 antibióticos adicionados à água superficial, em que
a concentração inicial de cada antibiótico foi 5000 ng/L. Este estudo teve como objetivo
quantificar a capacidade de adsorção dos 28 antibióticos selecionados usando CAP (tabela
2.22).
Os resultados do estudo indicaram um aumento na eficiência de remoção (variou
de 70% a 100%) proporcional ao aumento da dosagem de carvão ativado em pó. Foram
observadas ligeiras diferenças quando a dosagem de CAP variou entre 20 mg/L e 50 mg/L,
e assim foi admitido pelos autores que 20 mg/L seria a dosagem ideal, neste estudo, para a
remoção de antibióticos da água. Embora uma maior concentração de CAP possa resultar
numa maior eficiência de remoção, também aumenta o custo de tratamento da água
(Zhang et al. 2016a). Neste estudo, assim como no de Liu et al. (2013b) o sulfametoxazol
foi o composto com a menor taxa de remoção.
Segundo Ternes et al., (2004) o carvão ativado é um processo poderoso para remover
PPCP, apenas um número limitado de compostos como o antibiótico sulfametoxazol,
apresentam afinidade insuficiente com este processo de remoção, que é consistente com
a sua alta solubilidade na água.
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Tabela 2.22: Eficiência de remoção de 28 antibióticos através de diferentes dosagens de CAP
(mg/L) (Zhang et al., 2006a)
Classe Antibiótico Eficiência de remoção (%)
5 10 15 20 30 50
Tetraciclinas
Oxitetraciclina 85,4 94,7 95,9 98,3 98,9 99,0
Tetraciclina 89,6 96,4 97,9 99,2 99,3 99,4
Clortetraciclina 94,9 97,9 99,1 99,7 99,8 99,8
Doxiciclina 89,6 96,8 97,4 98,9 99,2 99,3
Macrólidos
Eritromicina 92,3 93,3 95,4 96,5 97,5 97,5
Roxitromicina 85,1 88,5 92,3 95,9 95,9 97,0
Kitasamicina 90,4 93,5 97,8 99,8 99,9 100,0
Espiramicina 87,5 93,7 97,4 99,9 100,0 100,0
Cloranfenicol
Tianfenicol 92,6 95,9 97,1 99,4 99,4 99,7
Florfenicol 88,1 93,8 97,3 99,2 99,6 100,0
Cloranfenicol 88,9 93,3 95,6 98,8 99,4 99,8
Penicilina Penicilina 76,3 86,4 91,3 96,8 99,4 99,5
Sulfonamidas
Sulfadiazina 75,9 80,8 84,9 91,1 93,9 96,8
Sulfamerazina 80,4 83,9 88,1 92,8 96,4 96,9
Sulfametazina 76,9 84,6 88,1 95,4 96,9 98,6
Sulfametro 74,6 82,4 86,8 95,2 98,3 98,8
Sulfamonometoxina 76,9 82,6 87,5 93,9 96,2 96,7
Sulfametizol 73,2 78,4 84,2 90,2 93,7 94,7
Sulfametoxazol 72,9 76,0 81,5 88,0 90,8 92,1
Sulfametoxipiridazina 82,6 90,7 93,1 98,2 99,2 99,3
Sulfacloropiridazina 75,6 81,5 88,3 94,9 96,8 98,9
Sulfacetamida 76,5 80,1 84,3 89,9 91,0 92,0
Sulfapiridina 81,0 88,2 93,6 97,8 98,8 99,0
Sulfadimetoxina 78,8 82,3 87,6 92,2 96,8 97,7
Sulfaguanidina 80,7 89,5 93,6 97,5 98,9 99,1
Quinolonas
Ácido oxolínico 93,4 98,5 99,1 99,9 100,0 100,0
Ácido nalidíxico 72,5 88,1 90,8 98,6 99,5 99,9
Flumequina 82,1 93,4 96,9 99,6 100,0 100,0
No estudo conduzido por Borges et al. (2016) realizado à escala laboratorial foi ava-
liado o carvão ativado granular (CAG) na presença de atividade biológica (CAB) como
meio filtrante para a remoção de alguns compostos farmacêuticos, entre eles o antibiótico
amoxicilina, pertencente à classe das penicilinas (figura 2.32). Segundo o autor, o uso de
filtros de CAB permite remover compostos biodegradáveis através da ação dos microrga-
nismos, além de reduzir os custos de tratamento de água em ETA e prolongar a vida útil
dos filtros.
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Figura 2.32: Distribuição dos valores de remoção da amoxicilina nos filtros CAG e CAB (Borges et
al., 2016)
Os resultados demonstram a remoção da amoxicilina nos filtros biológicos durante
o período avaliado, com valores ligeiramente maiores aos registados na filtração apenas
com carvão. Neste estudo, o carvão ativado granular selecionado e utilizado foi de casca
de coco.
No caso da amoxicilina, bem como dos restantes fármacos analisados, os filtros com
microrganismos (CAB) apresentaram uma maior taxa de remoção (>80%) em relação aos
filtros não colonizados (CAG) (<80%). Todavia, as duas opções apresentaram um padrão
de elevada remoção do antibiótico, demonstrando que os carvões ativados granulares
utilizados, bem como as condições experimentais, foram favoráveis à elevada capacidade
de adsorção deste fármaco.
2.8.4 Processos de separação por membrana
Os processos de separação por membranas são cada vez mais utilizados em tratamento
de águas para consumo humano, embora a sua aplicação em águas contaminadas por
compostos farmacêuticos seja ainda pouco frequente e pouco estudada (Taheran et al.,
2016).
A ultrafiltração (UF) é um processo de separação por membranas que é raramente
utilizado na remoção de compostos farmacêuticos como processo unitário. O facto do
peso molecular do cut-off (MWCO) das membranas UF (10-100 kDa) ser, pelo menos,
uma ordem de grandeza acima do peso molecular da maioria destes compostos (< 1 kDa)
faz com que a mecanismo de retenção por exclusão de tamanho não possa ser considerado
como o mecanismo de remoção principal. Porém, é muitas vezes aplicado em sistemas
híbridos (tratamentos UF / OI, coagulação-UF, entre outros) (Dolar et al., 2012).
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A ultrafiltração foi utilizada para a remoção de 52 compostos EDC/PPCP de três rios
naturais num artigo publicado por Yoon et al. (2006). Foi usada a membrana UF GM
(Desal-Osmonics) em sistema de filtração sem saída e os resultados demonstraram reten-
ções inferiores a 40%, exceto para alguns compostos, incluindo o antibiótico eritromicina
(60% de retenção).
Num estudo posterior, Yoon et al. (2007) usaram as mesmas condições para a remoção
de 27 EDC / PPCP com diferentes propriedades (tamanho do composto / estrutura /


















Figura 2.33: Eficiências médias de retenção de EDC/PPCP pelas membranas de nanofiltração e
ultrafiltração (Yoon et al., 2007)
A retenção dos compostos pela membrana UF foi inferior a 30%, exceto para alguns
compostos com coeficiente de partição octanol-água (valor log kow) superior a 3 (triclosan
85%, oxibenzona 70%, estrona 45%, progesterona 55% e eritromicina 60%). Por outro
lado, a retenção dos compostos por NF situou-se entre os 30 – 90 %.
Entre os antibióticos selecionados e analisados, a eritromicina apresentou as maiores
taxas de retenção, tanto para a ultrafiltração como para a nanofiltração, possivelmente
devido à sua maior hidrofobicidade. Este antibiótico apresentou-se, inclusive, como dos
únicos compostos com maior taxa de retenção para a UF do que para NF.
Também num estudo realizado por Real et al. (2012) foi usada a membrana ultrafiltra-
ção (MWCO de 5000 Da) como pré-tratamento de processos de oxidação química (O3 e
Cl2), em diferentes sistemas de água (águas subterrâneas, águas superficiais e efluentes
de ETAR municipais), para a eliminação de cinco produtos farmacêuticos (amoxicilina,
hidroclorotiazida, metoprolol, naproxeno e fenacetina). Obtiveram-se taxas de rejeição
entre 4,1% e 35,1% para as águas superficiais, sendo que a amoxicilina (log kow = 0,87)
obteve as taxas mais baixas.
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A remoção por meio da separação por membranas de compostos farmacêuticos, de
uma maneira geral, e de antibióticos, particularmente, tem sido limitada porque a maioria
destes compostos consegue atravessar as membranas e por esse motivo os processos de
MF e UF só devem ser empregados em pré-tratamento (Xu et al., 2017).
Devido à sua alta eficácia de separação, a osmose inversa (OI) e a nanofiltração (NF) são
reconhecidas como as principais tecnologias de tratamento de água. A intensa pesquisa e
desenvolvimento na preparação de membranas na última década resultou em preços de
mercado reduzidos e aplicação em vários tipos de tratamentos de fluidos. Desta forma,
as membranas OI e NF tornaram-se competitivas em tecnologia de tratamento de água
(Dolar et al. 2012).
Conforme sistematizado por Bellona et al. (2004), a rejeição de compostos nas mem-
branas OI / NF é afetada pelas propriedades físico-químicas do composto (tamanho,
hidrofobicidade, carga), pelas propriedades da membrana, pela composição água e por
condições operacionais. O soluto pode ser rejeitado pelas membranas OI e NF por um
mecanismo ou uma combinação de três mecanismos básicos: exclusão de tamanho (efeito
estereodinâmico), exclusão de carga e interações hidrofóbicas entre soluto, solvente e
membrana.
Segundo Taheran et al. (2016), a hidrofobicidade de compostos farmacêuticos desem-
penha um papel importante na sua rejeição por membranas NF. Os compostos hidrofí-
licos são dissolvidos em fase aquosa e, consequentemente, o seu diâmetro efetivo pode
ser maior. Portanto, em termos de exclusão de tamanho, o composto hidrofílico pode ser
rejeitado de forma mais eficaz que os hidrofóbicos (Braeken et al., 2005 citado por Taheran
et al., 2016).
Dolar et al. (2012) realizaram um estudo que permitiu averiguar as eficiências de re-
moção de vários antibióticos veterinários através de diferentes membranas com tamanhos
de poros distintos (0.73 nm – 2,03 nm). A figura 2.34 apresenta as taxas de remoção
dos antibióticos da água, num estudo onde foram utilizadas duas membranas de osmose
inversa ((LFC-1 e XLE)) e quatro membranas de nanofiltração (NF90, NF270, NF e HL).
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Antibiótico unitário Mistura de antibióticos
2020
SMX TMP CIP DEX FEBRASMX TMP CIP DEX FEBRA
SMX TMP CIP DEX FEBRASMX TMP CIP DEX FEBRA
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Figura 2.34: Eficiências médias de retenção de antibióticos veterinários pelas membranas de
nanofiltração e osmose inversa (Dolar et al., 2012)
O antibiótico estudado mais pequeno (sulfametoxazol) apresenta um diâmetro na
água de 0,734 nm o qual é inferior à maioria das membranas analisadas. Por essa razão
não foi completamente removido da água (15-97 %), sendo que a sua rejeição aumentou
com a diminuição do tamanho de poro das membranas. Os tamanhos de poros reduzidos
das membranas LFC-1 (OI) e NF90 e o diâmetro do sulfametoxazol (SMX) resultaram nas
suas maiores taxas de rejeição.
O trimetoprim (TMP) com um diâmetro similar ao SMX apresentou taxas de remoção
praticamente idênticas. Uma rejeição ligeiramente menor de SMX e TMP com a mem-
brana XLE (OI) é explicada por ter poros maiores do que LFC-1 (OI) e NF90. A ciprofloxa-
cina (CIP), a dexametasona (DEX) e o febantel (FEBRA), com diâmetros de 0,826, 0,889 e
0,941 nm, respetivamente, são superiores aos tamanhos de poro de ambas as membranas
de osmose inversa e da NF90, o que resultou na sua remoção completa.
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A membrana NF270 teve a menor incidência de poros de 0,70 nm e, portanto, a menor
rejeição para SMX (15 %). A rejeição do sulfametoxazol foi semelhante para as membranas
NF e HL, 29 e 24 %, respetivamente.
Como se pode observar pela figura 2.34, foi simultaneamente registada a rejeição de
misturas de antibióticos pelas membranas. Os resultados demonstram um maior nível
de rejeição através desta modalidade do que um composto único, o qual prova a sinergia
positiva quanto à eficácia de remoção.
De uma maneira geral, uma grande remoção de todos os antibióticos estudados foi
alcançada com membranas OI (LFC, XLE) e a membrana NF com um cut off menor (NF90)
(Dolar et al., 2012).
Similarmente, Radjenovic et al. (2008) estudou a remoção de diversos fármacos, en-
tre eles o antibiótico sulfametoxazol, durante a NF e OI, e neste caso, numa ETA com
utilização de amostras de águas subterrâneas da zona do nordeste de Espanha.
As rejeições médias de sulfametoxazol nas membranas NF e OI foram de 96,4 % e 100
%, respetivamente, corroborando o estudo de Dolar et al. (2012). Segundo Radjenovic et
al. (2008) a alta eficiência de remoção pelas membranas foi provavelmente resultado da
combinação de mecanismos de exclusão de tamanho e força elétrica repelente entre os
solutos e a membrana.
As membranas NF200 e NF90 foram utilizadas por Quintanilla (2010) para a remoção
de contaminantes orgânicos com diferentes cargas eletrostáticas (figura 2.35). Embora o
estudo evidencie apenas um antibiótico, o sulfametoxazol (SFM), é possível reconhecer
que as eficiências de rejeição de compostos com carga foram superiores às dos compostos
neutros. Isto deveu-se aos efeitos das interações entre a carga negativa da superfície da




Figura 2.35: Eficiências de retenção de EDC/PPCP pelas membranas de nanofiltração (Quintanilla,
2010)
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No caso do NF-90, um efeito combinado de repulsão eletrostática e exclusão de tama-
nho produziu maiores rejeições do que o NF-200 (mais ‘largo’).
2.8.5 Sistemas de tratamentos
Padhye et al. (2014) avaliaram a eficiência de um sistema de uma estação de tratamento
de águas de abastecimento à escala real, ao longo de um ano. O sistema de tratamento,
situado nos Estados Unidos, é dotado das seguintes etapas: pré-ozonização, coagulação,
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Figura 2.36: Esquema do sistema de tratamento da ETA (Padhye et al., 2014)
Amostra recolhida após a sedimentação (SW3)
A amostra recolhida após a sedimentação (SW3) apresentou eficiências de remoção
superiores a 50 % para compostos como a cafeina, o ibuprofeno, a claritromicina, sendo
que o sulfametoxazol foi eliminado na totalidade. Segundo o autor, para além da clari-
tromicina (log kow =3.16) outros PPCP e EDC não são hidrofóbicos e por isso não se
esperavam taxas de remoção tao altas na etapa de floculação/sedimentação. A presença
da etapa de pré-ozonização pode ter contribuído para a remoção de mais compostos hi-
drofílicos (Padhye et al. 2014), ainda assim a eritromicina-H2O apenas apresentou uma
remoção de 15.6 ± 23.3 %.
Amostra recolhida após a ozonização intermédia (SW4)
Durante esta etapa foram aplicadas dosagens de ozono entre 0,5 e 0,9 mg/L e observaram-
se taxas de remoção superiores a 60 % para compostos como a levofloxacina, a cafeina e
a claritromicina. Os autores acharam surpreendente o facto da eritromicina-H2O (21,8
%) apresentar uma eficiência de remoção média significativamente menor do que a cla-
ritromicina (68 %) apesar de possuírem uma estrutura similar. Ambos os antibióticos
macrólidos têm um grupo funcional dimetilamino o qual é alvo da reação de ozonização
(Lange et al., 2006 citado por Padhye et al. 2014).
Amostra recolhida após a filtração e cloração (SW5)
Após a fase de filtração e cloração, o trimetoprim e a eritromicina-H2O apresentaram
baixas eficiências de remoção. Neste particular caso, foi comunicado aos autores que o
carvão ativado granular (CAG) não tinha sido substituído nos últimos 5 anos anteriores
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ao estudo o que pode ter contribuído para a baixa adsorção de compostos hidrofóbicos.
A eritromicina-H2O, o trimetoprim e a claritromicina apresentaram taxas de remoção
médias de 7 %, 7,4 % e 36,9 %, respetivamente.
De um modo geral, a combinação de todos os processos de tratamento resultou na
remoção de antibióticos com taxas de eficiência de 93.6 ± 6.6 % (claritromicina), 21.0 ±
20.4 % (eritromicina-H2O), 85.7 ± 37.8 % (sulfametoxazol) e 53.8 ± 30.1 % (trimetoprim).
Boleda et al. (2011) estudaram e compararam o desempenho de um sistema de tra-
tamento com processos convencionais e não convencionais (tratamentos avançados) na
remoção de drogas e de diferentes classes de compostos farmacêuticos, incluindo os anti-
bióticos.
O sistema de tratamento de água para consumo está representado na figura 2.37 e
inclui: dióxido de cloro, coagulação, floculação, sedimentação, filtração de areia e diluição
com águas subterrâneas. Seguidamente o sistema é dividido em duas linhas de tratamento
paralelas: a) tratamento convencional ( 70 % do caudal): ozonização e filtração de carbono
ativado granular (GAC) e b) tratamento não convencional ( 30 % do caudal): ultrafiltração
(UF) seguido de desinfeção ultravioleta (UV), osmose inversa (OI) e remineralização com
calcite. As águas provenientes dos dois sistemas são misturadas e submetidas a uma




















Figura 2.37: Esquema do sistema de tratamento da ETA avaliada (Boleda et al., 2011)
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Tabela 2.23: Comportamento dos antibióticos selecionados na ETA usando processos convencio-
nais e não convencionais (Boleda et al., 2011)









AB ClO2 + FA O3 CAG UF OI Remin. AT
AZM 8,0 - 17,6 <LOD - 1,9 - - 99 ± 0,4 <LOD - 1,6 - - 99 ± 0,1
CLA 40,1 - 54,4 1,3 - 6,5 - - >99 1,6 - 6,9 - - >99









99 ± 1 1,3 -
2,0
LYM 13,4 - 17,9 - - - 99 ± 0,1 - - - >99
SDM <LOD - 8,3 - - - 97 ± 2 - - - 91 ± 7
SMN <LOD - 113 <LOD - 2,5 - - 99 ± 1 <LOD - 1,47 - - 91 ± 12
SMX 57,7 - 149 <LOD - 7,0 - - >99 <LOD - 2,8 - - >99
TMP 9,5 - 22,8 5,3 - 12,5 - - 99 ± 0,2 5,57 - 13,0 - - >99
TS 0,5 - 1,6 - - - 94 ± 3 - - - 99 ± 0,8
*AB - água bruta; ClO2 + FA - dióxido de cloro + filtros areia; Remin - remineralização; AT - água tratada
AZM - Azitromicina; CLA - Claritromicina; ERY - Eritromicina; LYM - Lincomicina; SDM - Sulfadimetoxina;
SMN - Sulfametazina; SMX - Sulfametoxazol; TMP - Trimetoprim; TS - Tilosina
*-* - significa inferior ao limite detetado
Após o uso de dióxido de cloro, todos os antibióticos identificados na entrada da ETA
foram substancialmente removidos (> 84 %). Este comportamento está de acordo com os
resultados relatados por Huber et al. (2005), tanto para sulfonamidas como sulfametoxa-
zol, sulfametazina e sulfadimetoxina como para macrólidos (azitromicina, eritromicina
ou claritromicina) (Huber et al., 2005). No entanto, e segundo os autores, a redução mo-
derada da concentração do trimetoprim (47 %), que exibe dois grupos amino reactivos na
sua estrutura química, é inesperada.
Os tratamentos de ozonização e OI permitiram eliminar as concentrações vestigiais
que resistiram ao primeiro passo de oxidação. Apenas a eritromicina (máximo 2,0 ng/L)
foi encontrada na água tratada com uma remoção aproximada de 95 % em tratamento
convencional e 99 % em tratamento avançado.
Fan et al. (2014) realizou um estudo onde pretendeu desenvolver um sistema de
tratamento incluindo: coagulação/floculação, ozonização, filtração UF cerâmica e filtração
CAG. O estudo foi realizado numa estação de tratamento à escala piloto, na China, e foi
realizado com o objetivo de remover compostos emergentes de origens de águas.
Na figura 2.38 encontram-se representadas as variações das concentrações de 14 PPCP
(oito antibióticos) ao longo do sistema de tratamento. Foi comparada, a presença e ausên-
cia de ozonização antes da ultrafiltração.
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Água Bruta Após 
floculação
Após UF Após filtração 
CAG
Água Bruta Após 
floculação
Após O3/UF Após filtração 
CAG
Sem ozono Com ozono
Figura 2.38: Variação da concentração de PPCP durante os processos de tratamento (com e sem
ozono) (Fan et al., 2014)
A quantidade de sulfapiridina, indometacina e lincomicina na água bruta representou
mais de 70 % do total de PPCP.
A etapa de coagulação/floculação apresentou baixa eficiência de remoção (20 %), para
os dois sistemas de tratamento. A ultrafiltração como processo unitário conseguiu reduzir
em 50 % o total de PPCP, enquanto a eficiência de remoção associada à combinação O3 –
UF pode eliminar até 86 %.
Quando foi usada ozonização no sistema, cinco PPCP, com concentração total infe-
rior a 3 ng/L foram detetados no efluente de CAG, comparativamente, aos sete PPCP,
com concentração total de 5 ng/L detetados, quando não usado ozono no sistema de
tratamento.
De uma maneira geral, o sistema apresentado, que combina coagulação/floculação,
ozonização, ultrafiltração de membrana cerâmica demonstrou elevada capacidade de
remoção de micropoluentes de águas superficiais, mais especificamente 98 % para com-













No presente capítulo são apresentados três antibióticos de classes diferentes pretendendo-
se analisar de forma mais pormenorizada as suas características, efeitos ecotoxicológicos
e eficiências de remoção de uma água para consumo humano.
Os antibióticos selecionados são a eritromicina, a ciprofloxacina e o sulfametoxazol. Os
critérios de seleção utilizados foram o seu consumo, a sua deteção em águas superficiais,
subterrâneas e/ou águas de consumo e o seu potencial efeito ecotoxicológico, para além
de serem considerados, por investigadores, como antibióticos de particular preocupação
em ambientes hídricos em diversos países, como por exemplo o Reino Unido, Dinamarca,
Suécia, França, Espanha e EUA (Johnson et al., 2015).
3.1 Eritromicina
A eritromicina faz parte da classe de antibióticos denominada macrólidos, que tem sido
amplamente consumida na Europa e particularmente em Portugal. A sua análise justifica-
se pelo seu consumo e por ser um dos compostos mais frequentemente detetados em
águas superficiais e nas águas de consumo.
Este antibiótico tem sido utilizado desde a década de 1950 e faz parte do grupo de
antibióticos que se acredita atuar sobre a subunidade 50S do ribossoma resultando no
bloqueio da transpeptidação ou translocação, na inibição da síntese proteica bacteriana e,
portanto, inibição do crescimento celular (Martindale, 1993). A tabela 3.1 expõe algumas
características da eritromicina.
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Peso molecular 733,93 g/mol
log kow 3,1
pKa 5,8
Meia - vida 30 dias
Carga elétrica Iónico negativo
Estabilidade na água Prolongada
Excreção inalterada 25%
Solubilidade na água 1,4 mg/L
Frequência na origem de água de consumo 40 %
A eritromicina (figura 3.1) é naturalmente produzida pela bactéria Streptomyces
erythreus e apresenta uma ação principalmente bacteriostática contra uma ampla gama
de bactérias gram positivas. Pode ser administrado via oral, via intravenosa ou topica-
mente e é usada em condições como a difteria, a tosse convulsa, a doença do legionário
e outras infeções do trato respiratório, sendo usada, como alternativa à penicilina, em
pacientes alérgicos à mesma e como alternativa à tetraciclina em infeções por clamídia
(Martindale, 1993).
C37H67NO13
Figura 3.1: Estrutura química e fórmula molecular do antibiótico eritromicina (Grujic et al., 2009)
A eliminação da eritromicina, pelo organismo, ocorre através do fígado e das fezes a
uma taxa de 50 - 67% e em menor quantidade pela urina (5 - 10%), 25% do total sob a
forma inalterada (McArdell et al., 2003).
Na estação de tratamentos de águas residuais, a remoção da eritromicina consegue
obter taxas muito variáveis dependendo do sistema de tratamentos utilizados. Segundo
Monteiro & Boxall (2010) este antibiótico pode ser eliminado por adsorção nas lamas
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ativadas até 25%. A sua elevada persistência e estabilidade nos meios hídricos pode ser
avaliada na tabela 3.2.
Tabela 3.2: Concentrações de eritromicina detetadas em águas superficiais, subterrâneas e de
abastecimento
Tipo de água País Concentração (ng/L) Referência
Águas de superfície
Coreia do Sul 137 (média) Kim et al. 2009
Sérvia 40 - 60 Grujic et al. 2009
Alemanha 1 700 Hirsch et al. 1999
China 460 (média) Xu et al. 2007
Espanha 3 980 (máxima) Rodriguez-Gil 2010
USA 100 (média) 1700 (máxima) Kolpin et al. 2002
Águas subterrâneas
Sérvia 30 - 140 Zuccato et al. 2005
USA 2 380 (máxima) Bartelt-Hunt et al. 2011
Águas de abastecimento
Alemanha 20 Monteiro e Boxall, 2010
Portugal 5 (máxima) Gaffney et al. 2015
Canadá 12 Kleywegt et al. 2011
USA
0,3 (média) 2,6 (máxima) Bull et al. 2011
1,5 (média) 13,8 (máxima) Padhye et al. 2014
A eritromicina é um dos antibióticos mais frequentemente detetados em águas para
consumo humano (Monteiro & Boxall, 2010), inclusive a sua presença foi observada num
sistema de distribuição em Portugal, com uma concentração máxima de 5 ng/L. Na Ale-
manha foram detetadas concentrações máximas de 20 ng/L na água de abastecimento.
3.1.1 Efeitos toxicológicos
Os testes ecotoxicológicos desenvolvidos para analisar o efeito das concentrações de eri-
tromicina detetadas em meios hídricos encontram-se na tabela 3.3.
As cianobactérias são, por norma, os organismos mais sensíveis aos antibióticos por
serem seres procarióticos. O facto de serem estruturalmente semelhantes às bactérias
torna-as mais sensíveis ao modo de ação dos antibióticos. A eritromicina apresenta uma
toxicidade às cianobactérias semelhante às algas verdes (Baumann et al., 2015) apesar das
cianobactérias serem ligeiramente mais sensíveis ao antibiótico. A exceção acontece para
a alga verde Chlorella vulgaris que apresenta uma sensibilidade claramente mais baixa.
Num estudo realizado por Liu et al. (2011) foi analisado o efeito da eritromicina e de
outros dois antibióticos (sulfametoxazol e ciprofloxacina) no processo de fotossíntese da
alga Selenastrum capricornutum. Os resultados indicaram que os três antibióticos podem
inibir significativamente o progresso fisiológico, incluindo transporte de eletrões fotofos-
forilação e assimilação de carbono. A eritromicina pode induzir efeitos tóxicos agudos a
uma concentração de 0,06 mg/L sendo considerada a mais tóxica dos três antibióticos.
No estudo de Gaffney et al. (2016), a eritromicina foi o único antibiótico considerado
como de elevado risco para o ambiente com um valor de RQ superior a 1 (1,55).
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Tabela 3.3: Testes ecotoxicológicos da eritromicina em diversos organismos
Grupo Espécie EC50 (mg/L) Tempo de exposição Referência
Cianobactérias
M. aeruginosa 0,023 144 h Ando et al. 2007
Anabaena sp. 0,022 72 h Gonzalez-Pleiter et al. 2013
A. flos-aquae 0,27 144 h Ando et al. 2007
Algas verdes
Chlorella vulgaris 33,8 72 h Eguchi et al. 2004
P. subcapitata 0,35 72 h Gonzalez-Pleiter et al. 2013
Proteobactérias V. fischeri >100 5, 15 e 30 min Hernando et al. 2007
Crustáceo planctónico Daphnia magna 210,6 - Johnson et al. 2015
Macrófitas aquáticas Lemna gibba >1 7 dias Brain et al. 2004
3.1.2 Processos de remoção
A presença frequente de eritromicina em águas superficiais e especialmente em águas de
abastecimento levou ao estudo, por parte de diversos autores, de processos de remoção
da água adequados a este antibiótico. A tabela 3.4 apresenta as eficiências de remoção da
eritromicina através dos diferentes processos de tratamento.
A eritromicina apresenta as mais baixas eficiências de remoção quando utilizados os
processos de coagulação/sedimentação e desinfeção por radiação UV. Apesar da adição
de H2O2 à radiação UV incrementar as taxas de remoção, é percetível que este antibiótico
tem pouca capacidade de absorver a radiação ultravioleta. O uso de carvão ativado em
pó também não demonstra grandes reduções quando aplicadas baixas concentrações (5
mg/L), no entanto dosagens de 24 mg/L de CAP permitem remoção da eritromicina em
83,32 %.
As tecnologias de tratamento que apresentaram maior eficiência de remoção da eritro-
micina foram o cloro livre (100%) que removeu o antibiótico completamente e o ozono
(91-99 %). A conjugação do ozono com o peróxido de hidrogénio, constituiu um processo
avançado de oxidação (PAO) bastante eficiente (98%).
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Tabela 3.4: Processos de tratamento e respetivas eficiências de remoção do antibiótico eritromicina




2 mg/L (cloreto férrico) <5 % Liu et al. 2016
Ozonização 1 mg/L 99 % Liu et al. 2016
3 mg/L 91 % Liu et al. 2013
Cloragem Cl2 = 3,5 mg/L 100 % Snyder et al. 2008
NH2Cl = 3 mg/L 24h 20 % Snyder et al. 2007
Radiação UV 40 mJ/cm2 <5 % Snyder et al. 2008
PAO
H2O2/O3
O3 = 3 mg/L
98 % Liu et al. 2013
UV/H2O2
UV = 372 mJ/cm2
H2O2 = 5 mg/L
50 - 80 % Snyder et al. 2007
CAP 24 mg/L 83,32 % Liu et al. 2013
5 mg/L 20 - 50 % Snyder et al. 2007
Membranas
UF 60 % Yoon et al. 2007
NF
55 % Yoon et al. 2007
78 % Snyder et al. 2007
3.2 Ciprofloxacina
A seleção da ciprofloxacina como um dos antibióticos para análise e remoção no sistema
de tratamento de água de abastecimento provém do seu elevado consumo não só em
Portugal, constituindo um dos três antibióticos mais consumidos, segundo o Infarmed
(2014), como em todo o mundo. Além disso, tem sido amplamente referido em testes
ecotoxicológicos na atual bibliografia.
A ciprofloxacina é um antibiótico sintético pertencente à classe das fluoroquinolonas
(FQ), a qual detém um elevado interesse uma vez que constituem antibacterianos de
amplo espectro. O antibiótico selecionado é administrado principalmente em humanos e
com um uso crescente em hospitais, no domicílio e em medicina veterinária (Grave et al.
2012).
A estrutura química apresentada na figura 3.2 representa a ciprofloxacina. Os seus
grupos funcionais têm funções genéricas idênticas a todas as fluoroquinolonas, que em
conjunto proporcionam as propriedades antibacterianas aos compostos. Esta classe de
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antibióticos é ativa contra diversas espécies bacterianas patogénicas por inibição sele-
tiva da síntese de ADN bacteriano (Frade et al. 2014). A tabela 3.5 apresenta algumas
características da ciprofloxacina.
C17H18N3O3
Figura 3.2: Estrutura química e fórmula molecular do antibiótico ciprofloxacina (Ebert et al. 2011)




Peso molecular 331,34 g/mol
log Kow 0,28
pKa 3,64 - 8,95
Meia vida 90 min
Estabilidade na água Moderada
Excreção inalterada 40 - 50 %
Solubilidade na água 30 000 mg/L
Diâmetro na água (nm) 0,826
A ciprofloxacina apresenta elevada solubilidade na água e o seu espectro de ativi-
dade inclui a maioria das bactérias patogénicas responsáveis por infeções respiratórias,
urinárias, gastrointestinais e abdominais, incluindo as Gram-negativas (E. coli, Haemophi-
lus influenzae, Klebsiella pneumoniae, Legionella pneumophila, Moraxella catarrhalis, Proteus
mirabilis e Pseudomonas aeruginosa) e Gram-positivas (Streptococcus pneumoniae, Staphy-
lococcus epidermidis, Enterococcus faecalis e Streptococcus pyogenes sensível à meticilina).
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Em Portugal, foram vendidas, em 2014, cerca de 466 mil embalagens de ciprofloxa-
cina (Infarmed, 2014) e na Europa refletiu-se num consumo médio per capita de 0.652
mg/cap/dia (Johnson et al. 2015). Zhang et al. (2015) relataram que a proporção de uso
de FQ (17%) entre todos os antibióticos, na China, era superior ao dos EUA (<8% para
humanos, <10% para animais) e de outros países, de modo que a poluição por FQ, em
ambientes aquáticos, neste país, pode ser ainda mais grave.
Após a administração, a ciprofloxacina é eliminada do organismo, principalmente
através da excreção de urina e, em menor grau, por uma excreção fecal. Cerca de 40-
50% de uma dose oral é excretada inalterada na urina e cerca de 15% como metabolitos,
enquanto a excreção fecal ao longo de 5 dias representa 20-35% de uma dose oral (Vance-
Bryan et al., 2009).
Apesar de ser um dos antibióticos mais consumidos em todo o mundo, segundo Karthi-
keyan et al. (2006) a ciprofloxacina é removida em ETAR com taxas de remoção de 22,2% a
100%, dependendo dos sistemas de tratamento instalados. De uma forma geral, considera-
se que as ETAR não removem de forma consistente ou eficiente a CIP dos afluentes (Frade
et al. 2014) e, portanto, é continuamente introduzido nos meios hídricos no mundo inteiro
(tabela 3.6).
Tabela 3.6: Concentrações de ciprofloxacina detetadas em águas superficiais, águas subterrâneas
e águas de abastecimento
Tipo de água País Concentração (ng/L) Referência
Águas de superfície
Itália
20 (média) Calamari et al. 2003
17,4 - 588,5 Castiglion et al. 2008
USA 20 (média) Kolpin et al. 2002
Austrália 1 300 (máxima) Watkinson et al. 2009
França 370 - 9 660 Feitosa-Fetizzola et al. 2009
China
66 Xu et al. 2015
890 Wei et al. 2012
Índia 2 500 000 - 6 500 000 Fick et al. 2009
Portugal 79,6 - 119,2 Angelina Pena 2007




(perto de descarga de ETAR)
Karnjanapiboonwong et al. 2011
Índia 44 - 14 000 Fick et al. 2009
Águas de abastecimento
Espanha 13,28 Serna et al. 2010
USA <20 Stalckelberg et al. 2004
A ciprofloxacina tem sido detetada em diversos ambientes aquáticos, incluindo na
água do sistema de distribuição da Espanha, com valores médios de 13,28 ng/L. Este
antibiótico apresentou uma concentração de 9 660 ng/L nas águas superficiais do rio
Arco no sul de França e foi detetada em concentrações médias mais elevadas na China
onde, por sua vez, foi detetado um dos seus valores mais elevados (5 930 ng/L) (Wei et al.,
2012).
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Fick et al. (2009) investigaram águas superficiais, subterrâneas e água potável possi-
velmente poluídas por antibióticos e outros produtos farmacêuticos numa região onde a
indústria de medicamentos foi desenvolvida e encontrou níveis elevados de antibióticos,
incluindo ciprofloxacina, em amostras de águas de superfície e de águas subterrâneas,
especialmente usadas para posterior consumo humano.
3.2.1 Efeitos toxicológicos
Os testes ecotoxicológicos desenvolvidos para analisar os efeitos tóxicos das concentrações
de ciprofloxacina são apresentados na tabela 3.7.
Tabela 3.7: Testes ecotoxicológicos da ciprofloxacina em diversos organismos
Grupo Espécie EC50 (mg/L)
Tempo de
exposição Referência
Cianobactérias M. aeruginosa 0,017 5 dias Robinson et al. 2005Anabaena flos-aquae 0,0102 72 h Ebert et al. 2011
Algas verdes
D. subspicatus >8 72 h Ebert et al. 2011
P. subcapitata 4,83 96 h Martins et al. 2012
Chlorella vulgaris 20,6 96 h Nie et al. 2008
Proteobactérias V. fischeri
11,5 30 min Martins et al. 2012
>5,9 30 min Hernando et al. 2007
P. putida 0,080 - Kummerer et al. 2000
Macrófitas Lemna minor
0,0625 7 dias Ebert et al. 2011
3,75 7 dias Martins et al. 2012
Lemna gibba 0,697 7 dias Brain et al. 2004
Crustáceos planctónico Daphnia magna
87,14 48 h Dalla Bona et al. 2014
10 - Robinson et al. 2005
Daphnia curvirostris 14,45 48 h Dalla Bona et al. 2014
Peixes G. holbrooki >60 96 h Martins et al. 2012Brachydanio rerio NOEC >100 72 h Halling-Sorensen et al. 2000
A ciprofloxacina apresenta valores de EC50 para as cianobactérias muito inferiores
aos das algas verdes, o que induz uma grande sensibilidade nestes organismos. Este é,
entre todos os antibióticos selecionados, o que expõe valores toxicológicos mais baixos e
portanto, o que incita maior toxicidade às cianobactérias.
Organismos de maior dimensão, como os crustáceos e os peixes, demonstraram os va-
lores de EC50 mais elevados dos testes ecotoxicológicos e por isso, são os que apresentam
menor sensibilidade à exposição da ciprofloxacina.
De uma maneira geral, todos os valores detetados em águas superficiais estão abaixo
dos valores aqui demonstrados, excetuando o caso da Índia que, nas concentrações dete-




3.2.2 Processos de remoção
A ciprofloxacina não é um composto facilmente biodegradável. Al-Ahmad et al. (1999)
constatou 0 % de degradação do antibiótico na realização de um teste em frasco fechado
após 40 dias. Os processos de tratamento e eficiências de remoção da ciprofloxacina
apresentam-se na tabela 3.8.
Tabela 3.8: Processos de tratamento e respetivas eficiências de remoção do antibiótico ciprofloxa-
cina




escala real 17 - 35 % Xu et al., 2015
Ozonização
escala real 37 % Xu et al., 2015
1,0 - 1,3 mg/L 16 % Vieno et al., 2007
0,11 - 0,79 mg/L 63 - 82 % Boucherie et al., 2010
Cloragem Cl2 (escala real) 55 - 75 % Xu et al., 2015
Radiação UV 40 mJ/cm2 48 % Pereira et al., 2007
PAO H2O2/O3 95 % De Witte et al., 2009
UV/H2O2 (60 min) 60 % Bobu et al., 2013
Carvão ativado CAP 87 % Genç & Dogan, 2015
CAB (escala real) 90 % Xu et al., 2015
Membranas NF 90
98,9 % Dogan, 2016
100 % Dolar et al., 2012
OI - LFC1 100 % Dolar et al., 2012
No estudo à escala piloto de Vieno et al. (2007) foi investigado a eliminação de vários
compostos farmacêuticos, encontrados na água do rio Vantaa, na Filândia, através de um
sistema de tratamento que contemplava coagulação, floculação, sedimentação, filtração
de areia, ozonização, filtração com CAG e desinfeção com radiação UV. O único com-
posto analisado que conseguiu passar por todas estas etapas de tratamento com baixa ou
nenhuma remoção foi a ciprofloxacina.
A ciprofloxacina é um dos antibióticos mais hidrofílicos (log kow = 0,28) e, portanto,
esperam-se baixas eficiências de remoção quando implementados processos de adsorção
tal como o carvão ativado (Vieno et al., 2007). Alguns estudos, porém, obtiveram elevadas
taxas de remoção quando aplicado CAP e CAB.
Contrariamente aos outros antibióticos selecionados, a ciprofloxacina apresenta-se
pouco reativa ao ozono, apresentando as mais baixas eficiências (16 – 82 %).
Para além dos estudos que reportaram grandes eficiências de eliminação por carvão
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ativado, os processos de tratamento que permitiram maiores taxas de remoção da ciproflo-
xacina foram os processos avançados de oxidação, nomeadamente o que conjugou H2O2
e ozono e os processos de separação por membrana, neste caso nanofiltração e osmose
inversa, que removeram completamente o antibiótico.
3.3 Sulfametoxazol
O sulfametoxazol é um antibiótico pertencente à classe das sulfonamidas, usado ampla-
mente em medicina humana e veterinária e que ocorre em diversos sistemas aquáticos
por influência de atividades antropogénicas. A sua escolha para análise deve-se à sua
vasta e generalizada deteção, tanto em águas superficiais, águas subterrâneas e águas de
abastecimento, bem como na preocupação devida aos potenciais efeitos ecotoxicológicos.
O sulfametoxazol (SMX) é um composto polar, sensível à radiação ultravioleta e um
dos mais frequentemente prescritos no mundo para infeções de bexiga e pulmão, atua
contra bactérias aeróbias gram negativas e gram positivas, incluindo Escherichia coli, Strep-
tococcus e Staphylococcus aurea.
Este composto é frequentemente usado como parte de uma combinação sinérgica
com o trimetoprim conhecido como cotrimoxazol o qual causa a inibição das etapas
de crescimento e reprodução de bactérias. É especialmente utilizado para o tratamento
de infeções respiratórias tal como a pneumonia. A tabela 3.9 apresenta algumas das
características pertencentes a este antibiótico.







Meia vida 37,5 dias
Carga elétrica Iónico negativo
Estabilidade na água Moderada
Excreção inalterada 15 %
Solubilidade na água 3842 mg/L (25ºC)
Diâmetro na água (nm) 0,734
Frequência nas origens de água de consumo 85%
Na figura 3.3 está representada a estrutura química e a fórmula molecular do sulfa-
metoxazol pertencente à classe das sulfonamidas, capazes de inibir as fases sequenciais
na síntese de ácido tetrahidrofólico, essencial à síntese bacteriana da purina e, por conse-




Figura 3.3: Estrutura química e fórmula molecular do antibiótico sulfametoxazol (Grujic et al.,
2009)
Em Portugal, o Infarmed (2014) reporta que em 2014 foram vendidas 26 574 emba-
lagens do medicamento composto pelos antibióticos sulfametoxazol e trimetoprim. Em
Espanha foi relatado um consumo de 0.633 mg/cap/dia, no ano de 2010, e uma média
de 0.820 mg/cap/dia em toda a europa (Johnson et al. 2015). Segundo Baran et al. (2012)
é possível que, em cada ano, mais de 20 000 mg de sulfonamidas com propriedades
bacteriostáticas sejam introduzidas na biosfera.
Após administração, as sulfonamidas não são completamente metabolizadas pelo
organismo, sendo excretadas através da urina (parcialmente) gerando como principais
subprodutos os produtos derivados de compostos N-acetilados. Estes metabolitos, são
biologicamente inativos, embora alguns estudos mostrem que estes podem ser transfor-
mados em compostos biologicamente ativos (Göbel et al., 2005). Após metabolização pelo
organismo, cerca de 15 % do sulfametoxazol administrado é eliminado na sua forma
inalterada (Hirsch et al. 1999).
De acordo com os dados publicados em 2010 no estudo de Gros et al. (2010), o sulfa-
metoxazol foi removido de estações de tratamento de águas residuais selecionadas (STPs),
em Espanha, na faixa de 30 - 92 %. Segundo Baran et al. (2012), alguns autores conside-
ram que a alta eficiência de degradação das sulfonamidas nas águas residuais é obtida
usando vários processos avançados de oxidação (PAO), como o uso de O3, Cl2, ClO2, re-
ação de Fenton ou processos fotocatalíticos. Infelizmente, a aplicação destes métodos é
dispendiosa, pelo que não deverá ser tão frequentemente utilizado em ETAR. A tabela
3.10 apresenta dados relativos a concentrações de sulfametoxazol relatadas em diferentes
tipos de águas.
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Tabela 3.10: Concentrações de sulfametoxazol detetadas em águas superficiais, águas subterrâneas
e águas de abastecimento
Tipo de água País Concentração (ng/L) Referência
Águas de superfície
USA
150 máxima Kolpin et al., 2002
768 (máxima) Glassmeyer et al., 2005
Portugal 9,14 - 53,3 (estuário) Madureira et al., 2010
Alemanha 480 (máxima) Hirsch et al., 1999
Austrália 8 (média) 2000 (máxima) Watkinson et al., 2009




1100 Barnes et al., 2008
Alemanha 410 Kemper, 2008
Águas de abastecimento
USA Nebrasca 6 Monteiro & Boxall, 2010
Portugal 1,3 Gaffney et al., 2015
China 8,0 - 21,3 Leung et al., 2013
Holanda 1,8 Houtman et al., 2014
Espanha 0,5 Gros et al., 2012
França 0,8 Bull et al., 2011
Os dados apresentados na tabela anterior demonstram que este antibiótico tem sido
amplamente detetado em meios hídricos. Snyder et al. (2007) refere que o sulfametoxazol
é detetado na água bruta de uma ETA com uma frequência de cerca de 85 %.
Loos et al. (2009) detetou um valor médio de 76 ng/L de sulfametoxazol nos rios
europeus e em Portugal, no estuário de um rio, foi encontrado numa faixa de 9.14 – 53,3
ng/L. Os valores mais elevados foram detetados na água superficial de um rio no Quénia
(13 765 ng/L) (Ngumba et al. 2016) e no que diz respeito à água subterrânea foi detetada
uma concentração de 1 100 ng/L nos EUA.
Na água de abastecimento foram detetadas concentrações máximas de sulfametoxazol
no Nebrasca (6 ng/L) e na China (8,0 – 21,3 ng/L).
3.3.1 Efeitos toxicológicos
Os testes ecotoxicológicos desenvolvidos para analisar os efeitos tóxicos das concentrações
de sulfametoxazol são apresentados na tabela 3.11.
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Tabela 3.11: Testes ecotoxicológicos do sulfametoxazol em diversos organismos
Grupo Espécie EC50 (mg/L)
Tempo de
exposição Referência
Cianobactérias M. aeruginosa 0,55 24 h Grinten et al., 2010




S. vacuolatus 1,54 24 h
Bialk - Bielinska
et al., 2011
P. subcapitata 0,52 72 h Isidori et al., 2005





15 min Kim & Aga, 2007
>1,5 30 min Grinten et al., 2010
23,3 30 min Isidori et al., 2005
P. putida 477 16 h Tobajas et al., 2016
Macrófitas aquáticas Lemna gibba 0,081 7 dias Brain et al., 2004







7 dias (LC50) Isidori et al., 2005
Daphnia magna 123,1 48 h Park & Choi, 2008
Peixes Oryzias latipes >750 48 h
García-Galán
et al., 2009
De acordo com os dados da tabela anterior, as cianobactérias e as algas verdes, utiliza-
das no estudo, apresentam uma maior sensibilidade ao sulfametoxazol do que organismos
maiores como os peixes (Oryzias latipes) ou os crustáceos (Ceriodaphnia dubia e Daphnia
magna).
Yang, L. H et al. (2008) investigaram a toxicidade de, entre outros antibióticos, duas
sulfonamidas (SA) (sulfametazina e sulfametoxazol) contra a alga verde de água doce P.
subcapitata. Uma vez que, no ambiente aquático, os antibióticos não são detetados como
compostos isolados, mas sim, juntamente com outros semelhantes, os autores estudaram
a inibição do crescimento de algas na presença de antibióticos individuais, misturas de
12 antibióticos (incluindo as duas sulfonamidas) e diferentes misturas binárias. As con-
centrações de teste foram 0,001-10 µg/L. Individualmente, as duas SA, foram as menos
tóxicas de todos os antibióticos estudados (macrólidos, tetraciclinas, fluoroquinolonas,
triclosan e trimetoprim).
No estudo de Gaffney et al. (2016), o sulfametoxazol foi o segundo antibiótico com
maior potencial risco ambiental, sendo classificado com risco médio (RQ = 0,81).
Apesar disso, tal como no caso da eritromicina e da ciprofloxacina, também as concen-
trações (EC50) verificadas nos testes ecotoxicológicos para o sulfametoxazol foram muito
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mais elevadas do que aquelas relatadas ou expectadas nas águas superficiais.
3.3.2 Processos de remoção
No mesmo teste realizado por Al-Ahmad et al. (1999) foi constatado 0 % de degradação do
sulfametoxazol na realização de um teste de frasco fechado após 40 dias. Na tabela 3.12
são apresentados os diferentes processos de tratamento do sulfametoxazol e respetivas
eficiências de remoção.
Tabela 3.12: Processos de tratamento e respetivas eficiências de remoção do antibiótico sulfameto-
xazol




(escala real) <5 % Liu et al., 2016
Ozonização
1 mg/L (escala real) 76 % Liu et al., 2016
2 mg/L 93 % Liu et al., 2013a
Doses típicas ETA (2 min) >95 % Snyder et al., 2007
Cloragem
ClO2 = 0,1 mg/L 95 % Huber et al., 2005





NH2Cl = 3 mg/L 24 h 15 % Snyder, 2007








O3 = 2 mg/L;
H2O2 = 1 mg/L
99 % Liu et al., 2013a
CAP 24 mg/L 79,84 % Liu et al., 2013a
5 mg/L 43 % Snyder et al., 2007
CAG CAG 84 % Snyder et al., 2007
CAB (escala real) 100 % Liu et al., 2016
Membranas
NF90 96 % Quintanilla, 2010
NF200 84 % Quintanilla, 2010
NF270 15 % Dolar et al., 2012
OI - LFC1 96 % Dolar et al., 2012
Comparativamente a outros antibióticos, o sulfametoxazol apresenta-se bastante sen-
sível à radiação ultravioleta, com eficiências de remoção entre os 50 e os 80 %, para
dosagens típicas de ETA. Este é, segundo Snyder et al. (2007), um dos compostos farma-
cêuticos mais recalcitrantes aquando a sua remoção por carvão ativado, apresentando
eficiências de remoção de 79,84 %, apenas quando utilizado uma dosagem de 24 mg/L.
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Remoções por filtração com CAG alcançaram os 84 %, e quando utilizado carvão ativado
biológico (CAB) o antibiótico foi removido completamente. Há que ter em consideração
que esta eficiência foi alcançada tendo como anterior processo de tratamento a ozoniza-
ção. O sulfametoxazol, assim como a eritromicina anteriormente referida, mostram uma
grande afinidade com o ozono.
As tecnologias de tratamento que permitiram maiores eficiências de remoção do sulfa-
metoxazol da água foram o ozono, o dióxido de cloro, os processos avançados de oxidação,
especialmente quando é conjugado o ozono com o peróxido de hidrogénio.
A filtração por membranas nanofiltração (NF 90) e osmose inversa permitem, igual-













A presença de antibióticos em concentrações vestigiais nas origens de água utilizadas
para produção de água para consumo tem merecido especial atenção e preocupação da
comunidade científica, sendo atualmente denominados de compostos emergentes.
Considerando que os compostos farmacêuticos ingeridos não são totalmente digeri-
dos pelo organismo sendo excretados na sua forma original ou na forma de metabolito
através de fezes ou urina e o facto das ETAR apresentarem baixas eficiências nos siste-
mas de tratamento leva à possibilidade destes compostos poderem estar presentes nas
águas superficiais afetando organismos non-target e no caso das ETA não possuírem capa-
cidade de tratamento de remoção, a hipótese de serem detetados na água para consumo,
comprometendo a saúde pública.
Os antibióticos têm sido amplamente detetados nos diversos meios hídricos. Natu-
ralmente são encontrados em maior concentração nas águas residuais, no entanto a sua
deteção em águas subterrâneas e/ou águas superficiais acontece com alguma frequência.
Após tratamento em ETA, tem-se verificado a presença de muitos destes compostos na
água para consumo, nomeadamente o trimetoprim, a eritromicina e o sulfametoxazol, o
qual é detetado em 85 % das amostras de água bruta utilizadas no tratamento de água
para consumo.
Sendo assim, a maioria dos organismos aquáticos (organismos non-target) encontra-se
continuamente exposta a uma multiplicidade de compostos farmacêuticos levantando-se
a questão dos efeitos indesejáveis a longo prazo advindos da toxicidade e bioacumulação.
Para avaliar o risco destas substâncias indesejadas foram desenvolvidos testes ecotoxico-
lógicos, os quais podem ser aplicados em diversos organismos.
Conclui-se que, até agora, a maioria dos testes sobre antibióticos se têm focado essen-
cialmente nos compostos na sua singularidade, no entanto é importante referir que os
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antibióticos nunca aparecem individualmente, mas sim como misturas complexas com
diferentes grupos de compostos farmacêuticos.
Alguns estudos demonstraram que certas combinações específicas de antibióticos
podem representar um potencial risco ecológico para os ecossistemas hídricos em con-
centrações representativas no ambiente (González-Pleiter et al., 2013; Magdaleno et al.,
2015). Segundo, González-Pleiter et al. (2013) a combinação dos antibióticos eritromicina
e tetraciclina mostrou forte sinergia demonstrando que poderá ser uma combinação bas-
tante tóxica no ambiente, mesmo quando ambos estão presentes em concentrações muito
baixas.
A avaliação dos riscos toxicológicos dos compostos farmacêuticos apresenta diversas
limitações: além dos escassos estudos que abordam as misturas de antibióticos, mais
investigação seria necessária na abordagem dos seus metabolitos de modo a proporcionar
um conhecimento mais abrangente. Para além disso, não existem dados ecotoxicológicos
disponíveis para todos os antibióticos, sendo que alguns têm recebido mais atenção do
que os outros (Välitalo et al., 2017). Outra das grandes limitações é a falta de estudos
ecotoxicológicos crónicos resultantes da exposição prolongada a baixas concentrações, o
qual tornaria o cenário mais próximo da realidade.
Assim, torna-se importante o desenvolvimento de estudos que permitam aumentar o
conhecimento do destino destes compostos, do seu comportamento e dos potenciais efei-
tos. No entanto, e de uma maneira geral, as concentrações de antibióticos em que foram
observados efeitos toxicológicos eram de ordem de grandeza superior às encontradas no
meio hídrico.
Relativamente às consequências do consumo inadvertido de antibióticos através de
água potável ou de outra fonte, como por exemplo, o consumo de peixe, constata-se que
os impactos adversos sobre a saúde humana são muito improváveis quando se referem
as concentrações vestigiais de antibióticos que podem, potencialmente, ser encontrados
na água tratada. Segundo WHO (2012) os dados disponíveis reportam que, para as subs-
tâncias que foram detetadas, as concentrações são mais de 1000 vezes menores do que a
menor dosagem ativa usada clinicamente. Mais uma vez são escassos os estudos sobre os
efeitos da exposição a compostos farmacêuticos a longo prazo e a baixas concentrações,
incluindo a exposição de subpopulações sensíveis, como mulheres grávidas e pacientes
com doenças e tratamentos médicos específicos.
No entanto, um dos assuntos mais alarmantes relativamente a este grupo de compos-
tos, nomeadamente no que à saúde diz respeito, é a resistência bacteriana aos antibióticos.
Apesar da crescente preocupação, este fenómeno não tem sido totalmente explorado
em cenários ambientais, muito possivelmente devido às baixas concentrações em que
são detetadas. A informação disponível até à data sugere que a entrada de bactérias
resistentes no meio ambiente a partir de diferentes fontes parece ser a principal fonte
de resistência no meio ambiente. Porém, alguns estudos (Chow et al., 2015; Gullberg et
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al., 2011) revelaram que concentrações sub inibitórias, semelhantes às encontradas em
recursos hídricos, poderão promover resistência bacteriana aos antibióticos.
Além desta preocupação, supõe-se que os processos de tratamento de água de con-
sumo (ETA) possam também estar relacionados com alterações na comunidade de bacté-
rias resistentes aos antibióticos, sendo a filtração por CAB e a desinfeção por cloraminas,
os mais determinantes (Chow et al., 2015).
Apesar das baixas evidências de que os antibióticos detetados nas águas para consumo
possam provocar efetivamente algum dano na saúde humana, a sua frequente deteção
levanta a possibilidade dos sistemas de tratamento das ETA, normalmente usados, não
serem os mais indicados na remoção de compostos farmacêuticos como os antibióticos.
Como tal, muitos são os estudos que contemplam informação sobre as remoções destes
compostos das águas.
Os sistemas de tratamento convencionais que englobem coagulação, floculação, sedi-
mentação e filtração de areia são ineficazes na remoção de compostos farmacêuticos (<
30 %), em geral, e em particular na remoção da maioria dos antibióticos (< 10 %).
A radiação ultravioleta também parece ser um processo pouco eficaz na remoção de
antibióticos de águas para consumo, nas doses típicas de desinfeção (5 – 30 mJ/cm2).
O sulfametoxazol foi o antibiótico que obteve as maiores taxas de remoção (50 – 80 %),
porém com uma dosagem de 40 mJ/cm2.
O uso de CAP e CAG permite alcançar elevadas eficiências de remoção de compostos
farmacêuticos, especialmente compostos hidrofóbicos. O sulfametoxazol e a ciprofloxa-
cina são dois antibióticos que apresentam mais resistência à remoção por carvão ativado.
A utilização de ozono demonstrou ser dos oxidantes com maior eficiência na remoção
de antibióticos. A informação bibliográfica disponível permitiu concluir que o uso de
processos avançados de oxidação (PAO) incrementam estas eficiências, especialmente se
incluir ozono.
Segundo Dolar et al. (2012) os processos de separação por membranas, nomeadamente
a osmose inversa e a nanofiltração com um cut-off menor, permitem elevadas eficiências
de remoção da maioria dos antibióticos.
A tabela 4.1 apresenta uma compilação das eficiências de remoção mais elevadas
dos antibióticos selecionados: Eritromicina, Ciprofloxacina e Sulfametoxazol. De uma
maneira geral os processos avançados de oxidação, os processos de separação por mem-
branas e o carvão ativado são os mais eficientes na sua remoção.
91
CAPÍTULO 4. DISCUSSÃO E CONCLUSÃO
Tabela 4.1: Eficiências de remoção mais elevadas dos antibióticos selecionados
Antibiótico Tratamento Eficiência
Eritromicina
Ozono 91 - 99 %
PAO (H2O2/O3) 98 %
Cl2 100 %
CAP (24 mg/L) 20 - 83 %
Ciprofloxacina
PAO (H2O2/O3) 95 %





CAP 43 - 80 %
PAO (H2O2/O3) 99 %
NF 96 %
OI 96 %
Nas figuras 4.1 e 4.2 são sugeridas linhas de tratamento que permitem a maximização




Pré-Oxidação Ultrafiltração Osmose Inversa Desinfeção
O3 Remineralização Cl2












Figura 4.2: Proposta de implementação/reabilitação de um sistema de tratamento de água
Os sistemas propostos contemplam processos de tratamento que permitem as maiores
eficiências de remoção. Em ambos é sugerida uma pré-ozonização, o qual possui um
poder desinfetante elevado, permite o controlo de odor, cor e sabor e melhora a eficiência
da coagulação e floculação.
Na primeira proposta é sugerido o sistema que terá a maior eficiência de remoção glo-
bal, uma vez que contempla dois processos de separação por membranas: ultrafiltração
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e osmose inversa. Como verificado, a ultrafiltração por si só não oferece resultados sufi-
cientemente eficientes na remoção de antibióticos. No entanto este processo a montante
da osmose inversa funciona como uma alternativa à filtração convencional, assegurando
uma maior eficiência e garantindo uma qualidade de água compatível com a unidade
de osmose inversa. Após a osmose inversa é necessária uma remineralização da água e
posteriormente a desinfeção garantindo residual na água. Neste caso é sugerido o uso de
cloro livre, o qual é um método simples, económico e que se revelou muito eficiente.
Na segunda proposta sugere-se um sistema que também poderá ser usado para rea-
bilitação de sistemas existentes e que contemplem: pré-oxidação, coagulação, floculação,
sedimentação, filtração (areia) e desinfeção.
Mais uma vez é proposto o ozono como pré-oxidação e o cloro livre como desinfetante
final. Após os filtros de areia é adicionado como oxidação intermédia o processo avançado
de oxidação que conjuga o peróxido de hidrogénio e o ozono. Este processo obteve eleva-
das eficiências de remoção (> 95 %) de todos os antibióticos selecionados. Após oxidação
intermédia sugerem-se os filtros de carvão ativado por permitir remover os sub-produtos













Propostas de trabalho futuro
Com o decorrer da elaboração da presente dissertação foi constatada alguma falta de in-
formação que abordasse os efeitos dos antibióticos na água de consumo, nomeadamente
os efeitos sobre a saúde humana decorrentes da exposição inadvertida destes compostos
na água potável. A maioria dos estudos concluiu que as exposições a longo prazo seriam
muito improváveis de afetar a saúde humana, no entanto é necessário que estes estudos
sejam, efetivamente realizados a longo prazo e não uma estimativa. É igualmente rele-
vante a abordagem, em estudos científicos, dos diversos antibióticos de diferentes classes
que possam ser detetados em meios hídricos.
Neste contexto, e de modo a atingir o objetivo proposto na dissertação, seria impor-
tante a realização de mais estudos à escala laboratorial, e se possível à escala real, que
estudassem a remoção destes compostos com a máxima eficiência. Seriam realizadas pro-
postas de sistemas de tratamento mais fidedignas se estivessem disponíveis na bibliografia
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